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L’humanité risque de consommer sa ruine par sa lutte incessante et universelle 
contre la nature plus que par n’importe quelles guerres. 
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Bien que l’utilisation de molécules naturelles aux propriétés pesticides soit très 
ancienne, la fin de la deuxième guerre mondiale marque le début de l’ère des pesticides de 
synthèse. Le marché des produits phytosanitaires a en effet connu un réel essor dans les 
années 1940 avec l’apparition de molécules synthétiques, dont le fameux DDT. Dès 1948, 
Fairfield Osborn (naturaliste américain) dénonça, dans son ouvrage « La planète au pillage » 
[Fairfield Osborn, 1948]1, les impacts néfastes sur la faune engendrés par « l’utilisation 
inconsidérée » de ce composé. Quatorze ans plus tard, la problématique de l’utilisation des 
pesticides prenait une dimension internationale suite à la publication du livre « Le printemps 
silencieux » de Rachel Carson (septembre 1962). La biologiste américaine mettait en garde 
sur l’usage de certaines molécules (dont le DDT) en encourageant une utilisation prudente et 
responsable qui tiendrait compte de l'impact des produits chimiques sur l’ensemble d’un 
écosystème. Toutefois, un mouvement opposant se mit rapidement en place, principalement 
animé par les sociétés phytopharmaceutiques qui voyaient dans cet appel à la prudence une 
menace directe sur leurs activités. Depuis, les débats liés à l'utilisation des pesticides ne se 
sont pas apaisés, tant du côté des fabricants que de celui des détracteurs. Les sujets 
polémiques sur les produits phytosanitaires font régulièrement surface dans la presse. A titre 
d'exemple, citons la controverse sur le gaucho responsable probable de la surmortalité des 
abeilles ou encore la pollution des Antilles par le chlordécone. Dans ce contexte passionné, il 
est souvent difficile de faire la part des choses. Néanmoins, le sujet est suffisamment 
préoccupant pour faire l’objet d’une attention particulière de la part des pouvoirs politiques 
qui, pour leurs prises de décisions, ont besoin de résultats neutres et impartiaux du monde de 
la recherche.  
A ce stade, il paraît raisonnable de s’interroger sur l’état des connaissances 
scientifiques au sujet des pesticides. D’emblée, on s’aperçoit que l’avancement des recherches 
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se heurte au problème du nombre puisque plusieurs centaines de substances actives sont 
présentes sur un marché qui évolue continuellement au gré des innovations et des 
réglementations françaises, européennes ou encore internationales. Par conséquent, la 
connaissance scientifique a toujours un temps de retard sur les pratiques agricoles. Toutefois, 
depuis près de 50 ans, de nombreux travaux ont mis en évidence la présence de produits 
phytosanitaires dans tous les compartiments de l’environnement (eau, sol, air, chaînes 
alimentaires…). Comparativement aux autres milieux, l'étude du devenir des pesticides dans 
l'atmosphère fait figure de parents pauvre puisque les premiers travaux approfondis sur cette 
composante de l'environnement datent de la fin des années 1980. Pourtant, une fraction 
importante (parfois supérieure à 50%) des composés épandus passe dans l’atmosphère suite 
aux épandages (dérive, volatilisation…), aussi les observations révèlent-elles une 
contamination chronique de l’air par ces substances. Il est aujourd'hui communément admis 
que l’atmosphère est un important vecteur de dissémination des pesticides aux échelles locale, 
régionale et même globale. L'étude du devenir de ces composés dans l'environnement passe 
donc inévitablement par une connaissance détaillée de leur comportement atmosphérique.  
Paradoxalement, bien que les pesticides actuellement utilisés soient, pour une large 
part, présents dans l'atmosphère sous forme particulaire (adsorbé sur des aérosols), leurs 
temps de vie sont uniquement estimés à partir de leur réactivité en phase homogène gazeuse. 
Cet état de fait s'explique par le manque de connaissance de la phase particulaire qui interdit 
toute prise en compte de cette dernière dans les calculs de durée de vie. Cette lacune est 
probablement à l'origine du désaccord entre les temps de vie atmosphérique calculés, 
généralement de quelques heures, et les observations de terrain, suggérant des transports sur 
de moyennes ou de longues distances. Comment expliquer cette incohérence ? Une 
hypothèse, parfois avancée mais non vérifiée, consiste à supposer que la dégradation des 
pesticides adsorbés à la surface des particules est plus lente que celle se déroulant en phase 
gazeuse. Pour vérifier cette hypothèse, il est nécessaire d’étudier les réactions des pesticides à 
l’interface gaz/solide, ce qui constitue l’objectif de cette thèse. En effet, la réactivité de trois 
herbicides (alachlore, terbuthylazine et trifluraline) adsorbés à la surface de particules de 
silice considérées comme représentatives de l'aérosol atmosphérique d'origine crustale est 
abordée par des travaux de laboratoire. Par ailleurs, notons que la réactivité hétérogène 
constitue un sujet émergeant en chimie atmosphérique et que les moyens d’étude proposés 
dans la littérature sont encore peu nombreux. Ceci est particulièrement vrai pour les composés 
organiques présentant une réactivité lente en phase condensée, ce qui semble être le cas pour 
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les produits phytosanitaires. Ainsi, l’étude de la réactivité hétérogène des pesticides requière 
le développement de montages expérimentaux nouveaux et spécifiquement conçus.  
La première partie de ce mémoire de thèse propose une synthèse bibliographique 
traitant des deux thématiques majeures abordées : les pesticides et la réactivité hétérogène. Le 
premier chapitre dresse un bilan actuel et global sur les produits phytosanitaires concernant 
l’utilisation, la réglementation et les impacts de ces molécules. Le second chapitre s’intéresse 
plus particulièrement à la présence et au comportement des pesticides dans l’atmosphère. 
Enfin, le chapitre 3 traite des problématiques d’étude de la réactivité hétérogène des composés 
organiques en chimie atmosphérique. 
La description des protocoles expérimentaux, les résultats obtenus et les discussions 
qui s’ensuivent sont présentés dans la seconde partie de ce manuscrit. Pour mener à bien cette 
étude, nous avons développé et mis au point des protocoles et des montages expérimentaux 
adaptés à la détermination des cinétiques en phase hétérogène (gaz/solide) lentes (durée de vie 
de plusieurs jours dans des conditions atmosphériques). L’ensemble des choix effectués et la 
méthodologie adoptée font l’objet du quatrième chapitre. Les cinétiques de dégradation 
hétérogènes ont été déterminées pour les principaux oxydants atmosphériques, que sont 
l’ozone et les radicaux hydroxyles. Les résultats d’ozonolyse hétérogène sont présentés dans 
le chapitre 5 sous forme de deux articles : l’un concerne le montage expérimental et sa 
validation par l’étude de l’ozonolyse hétérogène du naphtalène, l'autre porte sur son 
application aux trois herbicides sélectionnés. L’étude de la réactivité hétérogène de la 
terbuthylazine vis-à-vis des radicaux hydroxyles est détaillée dans le chapitre 6. Enfin, une 
synthèse de l’ensemble du travail est proposée dans le dernier chapitre. Elle comprend un 
récapitulatif des différents points de discussion résultants de cette étude, en particulier 
concernant les temps de vie atmosphérique. Une estimation satisfaisante de ces temps est 























































































Qu'est-ce donc qu'une mauvaise herbe, sinon une plante dont on n'a pas encore 
découvert les vertus ? 
 
















































CHAPITRE I   
 




Ce chapitre est consacré à une présentation globale des pesticides. Il a pour objectif de 
justifier le choix de ce sujet de thèse. Après avoir défini ces composés, leur utilisation, leur 
réglementation, leurs impacts sur la santé et sur les écosystèmes sont abordés.  
 
I.1. Qu’est-ce qu’un pesticide ? 
 
Etymologiquement, pesticide est formé du mot français « peste » (fléau, maladie) et du 
suffixe « -cide » provenant du latin caedere (tuer). Littéralement, un pesticide est donc un 
« tueur de fléaux ». A l’origine, il s’agissait d’un « tueur » chimique (arsenic, soufre) utilisé 
pour lutter contre les « fléaux » (insectes ravageurs) des cultures agricoles. Au cours du 
XXème siècle, le nombre de pesticides a augmenté et leur application s’est diversifiée.  
Actuellement, le terme « pesticide » est une appellation générique désignant toutes les 
substances naturelles ou synthétiques utilisées pour la prévention, le contrôle ou l’élimination 
d’organismes (microorganismes, animaux ou végétaux) jugés indésirables ou nuisibles pour 
l'agriculture, mais également pour d’autres applications (hygiène et santé publiques, soins 
vétérinaires, traitements de surfaces non-agricoles…) [Institut Pasteur, 1999 ; Aubertot et al., 
2005 ; ORP, 2008]. Ce terme n’est pas utilisé dans la réglementation française et 
communautaire où l'on distingue les  deux expressions suivantes : 
 Produits phytopharmaceutiques : pesticides à usages agricole et non agricole (parcs et 
jardins, entretien des abords d'axes de transport…) pour la protection des plantes ; 
 Produits biocides : pesticides destinés à tous les usages non agricoles hormis ceux voués 
à la protection des végétaux (désinfectants, insecticides ménagers, traitement des charpentes, 
produits antisalissure…). 
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Il existe, parallèlement, de nombreuses autres appellations telles que produits phytosanitaires, 
produits agropharmaceutiques, produits antiparasitaires ou encore produits de protection des 
plantes.  
Notons que toutes ces expressions peuvent aussi bien désigner les substances actives 
(molécules) responsables de l’action visée que les formulations commerciales. Celles-ci sont 
constituées d'un mélange de deux ou de plusieurs substances dont au moins une substance 
active et un adjuvant (support ou solvant pouvant présenter les mêmes risques de toxicité que 
les matières actives).  
Les pesticides peuvent être groupés de différentes manières : par famille chimique, par 
type de formulation (liquide, granulé…), etc. Toutefois, la classification la plus courante 
différencie ces produits selon la nature de l’espèce nuisible sur laquelle ils doivent agir 
[Sanusi, 1996 ; Rapport d’office parlementaire, 2003]. On retrouve ainsi les termes : 
d'herbicides (contre les " mauvaises herbes "), d'insecticides (contre les insectes, leurs larves 
et leurs œufs), de fongicides (contre les champignons, virus, et bactéries), de molluscicides 
(contre les limaces et escargots), de rodonticides (contre les taupes et rongeurs), de 
corvicides (contre les oiseaux ravageurs), de nématicides (contre les vers), d’acaricides 
(contre les arachnides), etc. 
 
En fin de compte, le terme de pesticide, couramment employé, possède une définition 
étendue. Sa signification « réglementée » est liée à ses utilisations. Ainsi, une même matière 





Pour pallier à une famine redoutée, après la seconde guerre mondiale, la France s’est 
lancée dans le développement d’une agriculture devenue aujourd’hui gourmande en 
pesticides. Mais l’origine de certains de ces produits remonte sans doute à l’Antiquité.  
 
I.2.1. Historique 
 En devenant agriculteur, l’Homme a rassemblé sur un lieu donné certaines espèces 
végétales en favorisant par la même occasion la concentration de leurs déprédateurs. Pendant 
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des siècles, les malheurs survenus aux cultures ont été attribués à une punition divine ou à un 
sortilège, il n’y avait d’autre remède que les prières ou la magie. Au fil du temps, des moyens 
artificiels ont été mis en place pour contrôler la prolifération des espèces nuisibles envers les 
cultures [Fournier, 1988]. Les premières descriptions de ces dispositifs remontent à 1000 ans 
avant J.-C avec l’utilisation du soufre. Ainsi, pour empêcher la pyrale de naître dans les 
vignes, Pline (naturaliste romain né en 23 après J.-C.) proposait la préparation suivante : 
«Faites cuire deux conges (mesure de capacité chez les Romains valant 3,24 L) de marc 
d'olives jusqu'à consistance de miel, puis faites cuire le résidu avec un tiers de bitume et un 
quart de soufre, en plein air, car à l'intérieur on aurait à craindre le feu. Oignez la vigne avec 
ce mélange à la cime et aux aisselles ; de cette façon il n'y aura pas de pyrales.» [Histoire 
Naturelle de Pline l’Ancien, livre 17, chapitre XLVII]. L’arsenic et la nicotine sont connus 
dès le XVIème siècle en Chine [Institut Pasteur, 1999]. Les propriétés insecticides du tabac 
sont utilisées en 1763 par des arboriculteurs de Montreuil afin d’éliminer les pucerons qui ont 
envahis leurs pêchers [Fournier, 1988]. Le chlorure mercurique est proposé au XVIIIème siècle 
pour protéger les bois. 
La lutte chimique s’est réellement développée à partir du XIXème siècle avec des 
produits d’origine naturelle comme la roténone. Extraite des racines de Derris (une 
légumineuse), elle a pour effet de paralyser le système nerveux des insectes et des animaux à 
sang froid. Le pyrèthre, mélange d’esters contenus dans les fleurs de certains chrysanthèmes, 
est introduit comme insecticide [Fournier, 1988 ; ORP, 2008]. A la même époque, l’utilisation 
plus généralisée des pesticides a également suivi les progrès de la chimie minérale. Les 
traitements fongiques à base de sulfate de cuivre (dont la célèbre bouillie bordelaise, mélange 
de sulfate de cuivre et de chaux) se répandent, notamment pour protéger la vigne du Mildiou. 
Les sels de mercures sont utilisés au début du XXème siècle pour le traitement des semences. 
Autour des années 1920, on s’aperçoit que les fruits et les légumes traités avec des produits 
arsenicaux recèlent des doses d’insecticide pouvant être mortelles pour les consommateurs. 
On se met alors activement à chercher de nouveaux produits moins dangereux pour la santé 
humaine [Fournier, 1988]. 
Le début de l'ère des pesticides organiques se situe autour des années 1930, 
parallèlement au développement de la chimie organique de synthèse. Les recherches militaires 
avaient déjà perfectionné des gaz de combat qui, à défaut d'être utilisés pendant les hostilités, 
le furent contre les insectes [ORP, 2008]. En 1874, Zeidler synthétise le DDT 
(dichlorodiphényltrichloroéthane), dont Müller, en 1939, établit les propriétés insecticides 
[Fournier, 1988]. Le DDT, commercialisé dès 1943, ouvre la voie à la famille des 
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organochlorés et domine le marché des insecticides jusqu'au début des années 1970. Il est 
utilisé en grandes quantités en médecine préventive (destruction du moustique responsable de 
la malaria) et en agriculture (élimination du doryphore) [ORP, 2008]. En 1944, l'herbicide 
2,4-D, copié d'une hormone de croissance de plante et encore fréquemment employé de nos 
jours, est synthétisé. Depuis, la chimie n'a cessé de proposer de nouvelles molécules (Cf. Tab. 
I.1). En 1950-55, apparaissent aux Etats-Unis, les herbicides de la famille des urées 
substituées (linuron, diuron), suivi peu après par les triazines. Les fongicides du type 
imidazoliques et triazoliques, datant des années 70, représentent actuellement le plus gros 
marché des fongicides. Les insecticides pyréthrinoïdes, mis au point dans les années 1970-80, 
dominent, pour leur part, le marché des insecticides. Peu à peu les applications se diversifient 
et des biocides sont élaborés pour l'industrie textile et du bois, pour les usages domestiques 
(aérosols tue-mouches,…), pour l'entretien des routes et pour une utilisation en médecine. 
  Initialement, la recherche des matières actives se faisait au hasard en soumettant de 
nombreux produits à des tests biologiques. Désormais, l'accent est mis sur la compréhension 
des modes d'action et la recherche de cibles nouvelles telles que des cibles physiologiques de 
l’animal ou du végétal [Fournier, 1988]. 
 
 Herbicides Fongicides Insecticides 
Avant 1900 Sulfate de cuivre, Sulfate de fer Soufre, Sels de cuivre Nicotine 
1900-1920 Acide sulfurique - Sels d’arsenic 
1920-1940 Colorants nitrés -  







1960-1970 Dipyridyles, Toluidines… Benzimidazoles - 








1980-1990 Sulfonyl urées…  - 
1990-2000 - Phénylpyrroles, Strobilurines - 
Tableau I.1 : Développement des substances actives herbicides, fongicides et insecticides 
durant le XXème siècle [Rapport d’office parlementaire, 2003]. 
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L'usage des pesticides a connu un très fort développement au cours des dernières 
décennies, les rendant à priori quasiment indispensables à la plupart des pratiques agricoles, 
quel que soit le niveau de développement économique des pays. De 1945 à 1985, la 
consommation mondiale de pesticides a doublé tous les dix ans.  
 
I.2.2. Contexte mondial 
Les données disponibles pour appréhender l’utilisation des pesticides sont 
généralement basées sur les chiffres de vente des principales sociétés phytopharmaceutiques. 
Ces chiffres ne représentent pas les consommations réelles du fait des stockages ou 
déstockages effectués par les utilisateurs ainsi que des exportations ou importations vers 
d’autres pays. Ils traduisent par contre une diversité des utilisations, certes agricoles pour la 
plupart, mais également domestiques (jardins,…) [Aubertot et al., 2005].  
Le marché mondial des pesticides a atteint près de 30 milliards de dollars en 2000 et 
est globalement stable depuis cette date (Cf. Fig. I.1). Certains évènements climatiques 








Figure I.1 : Evolution du marché mondial des pesticides sur la période 1990-2003  [ORP, 
2008] 
En 2007, les herbicides représentaient près de 50% du marché mondial (Cf. Fig. I.2). 
En Europe et en Amérique du Nord, ces pesticides constituent généralement 70 à 80% du 
marché (notamment à cause de la forte augmentation des cultures de maïs) tandis que sous les 
tropiques, 50% des produits appliqués sont des insecticides. La diversification des cultures et 
l’amélioration du niveau de vie dans certains pays, modifie cette répartition. Ainsi la Chine a 
supprimé des rizières pour les transformer en cultures maraîchères sur des surfaces 
équivalentes à l’Angleterre entraînant une diversification des pesticides utilisés. Les usages 
non agricoles représentent environ 12% du marché mondial [ORP, 2008]. En Amérique du 










Nord, les pesticides sont présents dans 82 à 90% des ménages, avec en moyenne au moins 3 à 
4 produits différents, dont 75% sont des insecticides utilisés dans la maison et 22% des 







Figure I.2 : Marché mondial des pesticides en 2007 par catégorie de produits [UIPP,  2008] 
 
Depuis les années 60, les pesticides et les engrais ont permis de multiplier la 
productivité agricole mondiale par trois. Malgré ces traitements, les pertes occasionnées par 
les ravageurs aux cultures telles que le maïs représentent encore près de 30% en Europe et 
50% en Afrique. 
 
I.2.3. Contexte national 
En France, les chiffres des ventes de pesticides sont publiés par l’Union des Industries 
pour la Protection des Plantes (UIPP), créée en 1918. Les données sont très globales, il s’agit 
de chiffres à l’échelle nationale et aucune information par matière active n’est disponible.  
Avec 71 600 tonnes de matières actives achetées en 2006 (pour un chiffre d’affaire 
d’environ 1,7 milliards d’euros), la France, 1er consommateur européen de produits 
phytosanitaires, se situe au 4ème rang mondial derrière les Etats-Unis, le Brésil et le Japon 
[UIPP, 2008]. Ramené à l’hectare cultivé (hors prairies permanentes), le pays occupe la 4ème 
place européenne avec une consommation de l’ordre de 5,1 à 5,4 kg de matière active.ha-1.an-
1
, consommation supérieure à la moyenne européenne [Aubertot et al., 2005]. Ce 
positionnement est cohérent avec la place occupée par l’agriculture française à l’échelle 
européenne. La France, 1er producteur agricole européen, fournit plus de 20% de la production 
agricole totale de l’Union européenne. Elle dispose également de la plus grande Surface 
Agricole Utilisée (SAU) avec près de 30 millions d’hectares [Rapport d’office parlementaire, 
2003].  
 










 L’utilisation des pesticides se répartit en deux catégories : 
 Usages agricoles : Plus de 90% des produits phytosanitaires sont destinés à l’agriculture 
[Aubertot et al., 2005]. La nature des pesticides utilisés dépend essentiellement du type de 
cultures. Un nombre limité de cultures (céréales, maïs, colza et vigne), couvrant moins de 
40% de la SAU nationale, consomment à elles seules près de 80% des pesticides [Aubertot et 
al., 2005]. Ainsi, la vigne, avec moins de 3% de la SAU, représente 20% des usages 
(essentiellement des fongicides).  
 Usages non agricoles : Les usages non agricoles représentent près de 10% de la 
consommation totale en produits phytosanitaires [ORP, 2008] : 8% pour les particuliers 
(jardins, golfs…) et 2% pour les usages collectifs (entretien des espaces verts et des 
voiries…). La diversité des produits utilisés est plus restreinte que pour les usages agricoles. 
Néanmoins, les usages urbains peuvent engendrer un impact environnemental local supérieur 
aux traitements agricoles, en raison notamment du caractère fréquemment imperméable des 
surfaces traitées [Blanchoud et al., 2004] qui accentue la dispersion du produit (ruissellement) 
[Rapport d’office parlementaire, 2003]. 
Les fongicides, produits les plus utilisés en agriculture, représentent plus de 50% de la 
totalité des matières actives consommées (Cf. Fig. I.3). Mais ce sont les herbicides qui sont 








Figure I.3 : Répartition des utilisations selon les catégories de pesticides [UIPP, 2005] 
L’évolution des tonnages annuels montre une diminution de la consommation des 
pesticides au début des années 2000 (Cf. Fig. I.4) après une augmentation assez spectaculaire 
en 1999 (non visible sur le graphe). La baisse observée entre 2000 et 2003 est d'environ 20% 
pour les herbicides, 27% pour les fongicides, 11% pour les insecticides [Aubertot et al., 
2005]. Depuis 2003, on observe une certaine stabilité du marché. 
 
 










Figure I.4 : Evolution du tonnage des substances actives vendues de 2000 à 2007 [UIPP, 
2008] 
Les évolutions de la consommation observées depuis le début des années 2000 ne sont 
pas uniquement imputables à l’évolution des modes de production (agriculture raisonnée, 
culture biologique…). En effet, une part de la diminution observée est directement liée à 
l’évolution du marché des produits phytosanitaires [Rapport d’office parlementaire, 2003 ; 
Aubertot et al., 2005 ]. On observe ainsi que :  
 Les produits soufrés et cuivrés ont subi une diminution de leur consommation de près de 
50% alors qu'ils comptent pour un tiers du tonnage des pesticides vendus ; 
 Les progrès de la recherche ont permis l'apparition de nouvelles molécules plus 
spécifiques et efficaces à de très faibles doses ;  
 Le durcissement réglementaire a interdit ou restreint l'usage d’un nombre croissant de 
matières actives, souvent appliquées à de fortes quantités par hectare ; 
 Enfin, les variations annuelles peuvent être, dans une moindre mesure, influencées par des 
facteurs agronomiques comme les conditions météorologiques et la pression fluctuante des 
ravageurs [Aubertot et al., 2005].  
Parallèlement, notons que certaines situations requièrent encore une forte utilisation en 
pesticides. Par exemple, l’artificialisation des surfaces nécessite d’importants traitements en 
herbicides : une pelouse consomme cinq fois plus d’herbicides que la même surface cultivée. 
L'adaptation des espèces prédatrices aux produits utilisés peut contraindre à l'augmentation 
des doses appliquées bien que l’efficacité des matières actives se soit nettement améliorée 
[Aubertot et al., 2005].  
Si les pesticides ont constitué un progrès dans la maîtrise des ressources alimentaires 
(augmentation des rendements agricoles) et l'amélioration de la santé publique (lutte contre 
les insectes vecteurs de maladies), le revers de la médaille est apparu rapidement avec la 
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survenue de phénomènes de résistance (résistance partielle ou totale) observés dès les années 
1950 pour les fongicides et la fin des années 70 pour les herbicides [Institut Pasteur, 1999 ; 
Aubertot et al., 2005]. Ces effets montrent les limites et les dangers de ces substances pour les 
écosystèmes et les êtres humains. Dans un souci de protection de la santé et de 
l’environnement, la réglementation des pesticides s’est donc accrue ces dernières années aussi 
bien au niveau national qu'international. 
 
I.3. La réglementation 
 
Face à l’augmentation rapide du nombre de pesticides utilisés au début du XXème 
siècle, les pouvoirs publics français réagissent dès 1943 en établissant une législation sur 
l’homologation des produits antiparasitaires à usage agricole [Loi du 2 novembre 1943]. 
Celle-ci n’a cessé d’évoluer depuis et résulte souvent en une transposition des directives 
européennes. Actuellement, l’objectif de la législation sur les pesticides est de garantir la 
santé publique et de protéger l’environnement. Les produits sont ainsi soumis à différentes 
réglementations intervenant à toutes les étapes du cycle de vie du pesticide : de l’autorisation 
de mise sur le marché des matières actives au contrôle des résidus en passant par le suivi du 
transport et de l’étiquetage des produits. Parallèlement, la réglementation des pesticides 
s’effectue à différentes échelles : au niveau international, européen et national. Les principaux 
textes régissant l’homologation et l’utilisation des pesticides sont présentés dans cette section. 
En Annexe I sont présentées les formules semi-développées des substances actives citées 
dans cette section. 
 
I.3.1. Niveau international  
La législation internationale se préoccupe des substances chimiques incluant les 
pesticides dont l’utilisation est (ou était) très répandue et qui sont devenus préoccupants d’un 
point de vue sanitaire et environnemental. Ces composés sont à présent connus sous 
l’appellation de Polluants Organiques Persistants (POPs). Les POPs sont définis à partir 
[Protocole d’Aarhus, 1979] : 
 de leur toxicité élevée, 
 de leur longue persistance dans l’environnement, 
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 de leur possible bioaccumulation, 
 de leur transport sur de longues distances pouvant entraîner un dépôt éloigné des lieux 
d’émission, 
 de leur conséquence potentiellement néfaste sur la santé et l’environnement. 
Compte tenu de leurs caractéristiques, la gestion des risques liés à ces substances 
appelle une réponse globale au niveau mondial. Par conséquent, deux textes internationaux 
concernent ces composés : 
 La Convention de Stockholm, signée en mai 2001 et entrée en vigueur le 17 mai 2004, 
dresse une liste de douze POPs dont neuf pesticides : huit insecticides (Aldrine, Chlordane, 
DDT, Dieldrine, Endrine, Heptachlore, Mirex, Toxaphène) et un fongicide 
(Hexachlorobenzène ou HCB). En 2005, deux insecticides (Chlordécone et Lindane) ont été 
proposés en vue d’une inscription à la convention [PNUE, 2005a et 2005b]. D’après cette 
convention (Annexe D), pour être référé comme POP, une preuve doit être apportée de sa 
persistance dans l’environnement, traduite par une période de demi-vie supérieure à deux 
mois dans l’eau et à six mois dans le sol et les sédiments. De même, son potentiel de 
propagation longue distance est défini, entre autre, par un temps de demi-vie supérieur à deux 
jours dans l’atmosphère. 
 Le Protocole d’Aarhus, signé en juin 1998 et entré en vigueur le 23 octobre 2003, est 
relatif aux Pollutions Transfrontalières Longue Distance. Les seize polluants visés par ce 
protocole sont les douze POPs de la Convention de Stockholm, ainsi que quatre autres 
molécules dont deux insecticides (Chlordécone et Lindane). L’inscription au protocole de 
l’insecticide Dicofol est en cours d’étude.  
L’objectif est de contrôler et réduire les émissions dans l'environnement de ces 
substances ainsi que celles de leurs sous-produits afin d’aboutir à une élimination définitive. 
A noter que tous les pesticides cités précédemment font l’objet d’une interdiction d'utilisation 
au niveau européen [Règlement européen n°850/2004 du 29 avril 2004].   
 
I.3.2. Au niveau européen 
Les substances actives ayant une action « pesticide » sont définies dans la législation 
européenne comme produits phytopharmaceutiques et/ou biocides, une même molécule 
pouvant dépendre des deux textes. Ceux-ci ont pour but d’harmoniser, au niveau européen, 
l’évaluation des risques pour la santé et l’environnement de ces composés : 
Partie 1, Chapitre I : Généralités sur les pesticides 
15 
 Les produits phytopharmaceutiques sont régis par la Directive CEE n°91/414 du 
Conseil du 15 juillet 1991 relative à leur mise sur le marché ; 
 Les biocides sont régis par la Directive 98/8/CE du Parlement européen et du Conseil du 
16 février 1998 relative à leur mise sur le marché.  
Les mises en œuvre de ces directives sont similaires. Toutes deux présentent un 
programme de révision (des anciennes molécules homologuées) ou d’évaluation (des 
nouvelles molécules soumises) de toutes les substances actives entrant dans la composition de 
ces pesticides au sein de l'Union européenne. Les dossiers d’examen comprennent différentes 
études (propriétés physico-chimiques, toxicité, écotoxicité…), dont l’évaluation du devenir 
des substances dans l'environnement. Celle-ci comprend, notamment, l’étude de la 
dégradation dans l'eau, le sol  et l'air des molécules actives et de leurs métabolites ainsi que 
leur potentiel de migration vers les eaux souterraines, les eaux de surfaces et l’atmosphère. 
L’examen du dossier final permettra de décider si l’homologation de la substance active 
ciblée est maintenue (pour les anciennes molécules) ou autorisée (pour les nouvelles 
molécules).  
Etant donné que le programme de réévaluation des produits phytopharmaceutiques est 
arrivé à son terme (clôture officielle en décembre 2008), il est possible d’en dresser un 1er 
bilan. Ce processus a conduit au retrait du marché de 691 substances actives sur 963 
molécules recensées (derniers chiffres disponibles du 18 décembre 2008). Parallèlement, 
seulement 8 substances nouvelles n’ont pas été homologuées sur les 163 évaluées ou en cours 
d’évaluation. Toutefois, afin de rationaliser et de simplifier l’homologation des produits 
phytopharmaceutiques, le Conseil de l’Union européenne a récemment (15 septembre 2008) 
validé une position commune en vue de l’adoption d’un nouveau règlement sur la mise sur le 
marché des pesticides [Proposition de règlement européen COM/2006/0388] qui viendra à 
terme abroger la Directive CEE n°91/414. 
 
I.3.3. Au niveau national 
La France se doit de respecter les directives européennes et les engagements 
internationaux pris lors de la signature de la convention de Stockholm et du protocole 
d’Aarhus. Toutefois, il est possible de disposer de législations nationales plus strictes que le 
cadre européen ou international. Ainsi, le récent Grenelle de l’Environnement illustre les 
mesures restrictives pouvant être prises au niveau national. En effet, suite à ce rassemblement 
un plan de réduction de 50% de l’usage des pesticides a été adopté (le 10 septembre 2008). Ce 
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plan, appelé «Ecophyto 2018», s’accompagne du retrait du marché des préparations contenant 
les 53 substances actives les plus préoccupantes dont 30, correspondant à plus de 1500 
spécialités commerciales, avant le 31 décembre 2008 [ORP, 2008]. Le tableau suivant 
présente les conclusions de la réévaluation européenne des 30 molécules ciblées par le plan 
(en tant que produits phytopharmaceutiques) (Cf. Tab. I.2) :   
Nom Annexe 1* Législation Nom Annexe 1* Législation 
Alachlore exclu 06/966/EC Fluquinconazole exclu 2008/934 
Aldicarbe exclu 03/199/EC Methamidophos exclu 06/131/EC 
Azinphos-methyl exclu 1335/2005 Methidathion exclu 2004/129 
Azocyclotin exclu 2008/298 Methomyl exclu 2007/628 
Cadusaphos exclu 2007/428 Oxydemeton-methyl exclu 2007/392 
Carbofuran exclu 2007/416 Paraquat exclu 03/112/EC 
Chlorfenvinphos exclu 2002/2076 Parathion-methyl exclu 03/166/EC 
Coumafene (warfarin) inclu 06/05/EC Procymidone exclu 06/132/EC 
Dichlorvos exclu 2007/387 Terbufos exclu 2002/2076 
Diuron exclu 2007/417 Tolyfluanide inclu 06/06/EC 
Endusolfan exclu 05/864/EC Trifluraline exclu 2007/629 
Fenbutatin oxyde exclu 2008/934 Vinchlozoline exclu 1335/2005 
Fenpropathrine exclu 2002/2076 Carbendazine inclu 06/135/EC 
Fenthion exclu 04/140/EC Molinate inclu 03/81/EC 
Fenarimol exclu 06/131/EC Dinocap inclu 06/136/EC 
*
 Annexe 1 de la Directive CEE n°91/414 dressant la liste positive des substances actives (autorisées) 
Tableau I.2 : Les 30 substances actives de produits phytopharmaceutiques visées par le plan 
Ecophyto 2018 et les résultats de leur réévaluation européenne. 
Ainsi, les préparations commerciales de produits phytopharmaceutiques incorporant 
certaines substances actives (en vert) pourtant homologuées au niveau communautaire sont 
dorénavant interdites sur le marché français. Pour la plupart des autres molécules (en blanc), 
la France se devait de retirer du marché les spécialités commerciales correspondantes, en 
application de la réglementation européenne.  
 
 Hormis le plan Ecophyto 2018, de nombreuses autres actions récéntes ont été 
entreprises au niveau national pour parvenir, à terme, à un cadre réglementaire plus sévère. 
Ces initiatives s’intéressent notamment à la contamination de l’atmosphère par les pesticides 
[ORP, 2009] : 
 Récemment (mars 2008), un groupe d’étude sur l’exposition aérienne aux pesticides, le 
GE Air, a été crée. Il a pour objectif de réaliser un état des lieux sur les données disponibles 
concernant la présence de pesticides et de leurs résidus dans le compartiment aérien et les 
environnements intérieurs. Ce groupe a notamment reconnu la nécessité de multiplier les 
Partie 1, Chapitre I : Généralités sur les pesticides 
17 
travaux de recherche sur le comportement atmosphérique de ces composés (présence, 
dégradation, dispersion, répartition entre phases) ; 
 Certains PRQA (Plan Régional de la Qualité de l’Air) et PRSE (Plan National Santé 
Environnement) encouragent les mesures atmosphériques de pesticides dans les zones rurales 
et/ou urbaines ; 
 Les travaux des AASQA (Associations Agréées pour la Surveillance de la Qualité de 
l’Air), en collaboration avec le LCSQA (Laboratoire Central de Surveillance de la Qualité de 
l’Air), ont donné lieu à la réalisation d’un outil statistique de hiérarchisation des pesticides : 
SPH’Air. Il en ressort qu’une liste socle d’une douzaine de molécules à caractère prioritaire 
[Gouzy et Farret, 2005] pourrait être proposée pour surveiller dans l’air de manière commune 
les pesticides dans toutes les régions de France [L’Hermite et Gouzy, 2008]. 
 
En dernier lieu, on peut noter que, parallèlement aux mesures d’homologation, la 
réglementation européenne fixent des limites en teneur maximale de pesticides dans les 
aliments et l’eau afin d’assurer la santé des consommateurs. Par contre, aucune 
réglementation (internationale, européenne ou nationale) n'est actuellement disponible pour 
les concentrations dans les sols et dans l'air. Néanmoins, Majewski and Capel (1995) 
indiquent que les concentrations mesurées dans les eaux de pluie sont souvent comparées 
avec les seuils appliqués aux eaux destinées à la consommation humaine. Ces limites de 
qualité sont présentées dans le tableau I.3 [Directives européennes 98/83/CE et 75/440/CE].  
Limites de qualité dans : Eaux brutes Eau du robinet 
Pour chaque pesticide 2 µg.L-1 0,10 µg.L-1 * 
Pour le total des substances mesurées 5 µg.L-1 0,50 µg.L-1 
*
 Seuil réglementaire national à 0,03 µg.L-1 pour l’aldrine, le dieldrine, l’heptachlore, et l’heptachloroépoxyde. 
Tableau I.3 : Limites de qualité des eaux brutes et de l’eau du robinet 
Il apparaît, au final, que la réglementation des pesticides est complexe : 
 d’une part, parce qu’elle fait intervenir une législation à plusieurs échelles (internationale, 
européenne et nationale);  
 d’autre part, parce qu’à une seule substance active correspond souvent des utilisations 
différentes qui font dépendre son homologation de plusieurs textes parfois contradictoires.  
Ainsi, une même molécule peut à la fois dépendre de la législation européenne sur les 
produits biocides et phytopharmaceutique selon son utilisation. C’est le cas du Lindane qui est 
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interdit en tant que phytopharmaceutique [Directive 00/801/CE], en cours de réexamen en 
tant que biocide destinés à l’hygiène vétérinaire [Règlement 2032/2003] et, enfin, ses usages 
sont restreints selon le protocole d’Aarhus.  
 
I.4. Impacts sur la santé et l’environnement 
 
Le durcissement récent de la réglementation des pesticides au niveau européen et 
français n’est pas anodin. En effet, plusieurs études ont démontré la toxicité et l’écotoxicité de 
certaines des substances actives utilisées dans les préparations commerciales. Cette section a 
pour but de présenter succinctement ces différents effets néfastes sur la santé humaine et 
l’environnement en général.  
 
I.4.1. Effets sur la santé 
L’usage des pesticides a certes permis des progrès agronomiques, mais il représente 
également un danger croissant pour la santé des populations. Bien que la connaissance des 
effets à court terme (toxicité aiguë) soit en progression, les risques à long terme (toxicité 
chronique) restent difficiles à apprécier. L’essentiel des travaux sur le sujet concerne les 
populations professionnellement exposées tels que les agriculteurs. Seules des études 
approfondies concernant généralement des enfants ont été réalisées sur l’exposition 
domestique. Par ailleurs, les experts spécifient d'emblée que les résultats des études réalisées 
auprès des populations à exposition professionnelle ne pourraient être extrapolés à la 
population générale du fait de l’importance et de la périodicité de ces expositions.   
 
I.4.1.a. Exposition 
L’exposition aux pesticides se caractérise par une multiplicité des voies d’exposition, 
en effet ces substances peuvent pénétrer dans l'organisme par contact cutané, par ingestion et 
par inhalation.  
Les études sur le risque sanitaire associé à l'exposition des populations humaines aux 
pesticides via l'atmosphère sont peu nombreuses. Il existe des données sur la toxicité aiguë 
des substances actives par inhalation obtenues sur des rongeurs lors de tests de laboratoire 
[Aubertot et al., 2005]. Les concentrations en pesticides dans l’air sont le plus souvent de 
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l’ordre du ng.m-3, voire moins, donc très inférieure aux concentrations exerçant une toxicité 
aiguë sur les vertébrés [Unsworth et al., 1999]. Mais, les effets chroniques (sur le long terme) 
ne sont pas documentés. 
 
I.4.1.b. Toxicité aiguë 
Il s’agit d’une toxicité induite par une exposition ponctuelle à une dose importante de 
pesticides susceptibles d’entraîner des effets immédiats ou rapprochés (manipulation de 
produits non dilués…) [ORSB, 2001]. La toxicité aiguë des substances chimiques est évaluée 
à l’aide de tests réglementaires réalisés sur des animaux de laboratoire. La notion retenue est 
celle de la dose létale 50 (DL50) correspondant à la quantité de matière active qui, 
administrée en une seule fois, par ingestion, inhalation ou voie cutanée, entraîne la mort de 
50% des animaux traités. 
Les principales connaissances sur les effets aigus des pesticides chez l’homme sont 
issues d’observations rapportées en milieu professionnel et des cas d’intoxications 
documentés par les centres antipoison [ORSB, 2001]. L'exposition professionnelle se fait 
essentiellement par voies cutanée et respiratoire tandis que la voie orale concernerait 
davantage la population générale par ingestion accidentelle ou intentionnelle de pesticides. 
D’après le réseau de toxivigilance agricole, les produits les plus souvent incriminés sont par 
ordre décroissant : les insecticides, les fongicides puis les herbicides. Les troubles observés 
concernent dans 40% des cas les muqueuses et la peau. Enfin, les intoxications massives 
entraînant hospitalisation ou décès peuvent être facilement repérés et étudiés alors que les 
manifestations biochimiques sont plus difficilement identifiables.  
 
I.4.1.c. Toxicité chronique 
Il s’agit de la toxicité induite par une exposition prolongée à de petites quantités de 
substances incriminées et à leur accumulation dans l’organisme pouvant dépasser le seuil de 
concentration toxique [ORSB, 2001]. L’étude de la toxicité chronique est complexe car de 
nombreux paramètres sont à considérer. Bien souvent, le décalage entre l’exposition et la 
découverte d’une anomalie rend délicat l’établissement de la causalité. Cette toxicité est 
évaluée de façon normalisée par expérimentation sur des animaux de laboratoire. L’ensemble 
des tests réalisés permet de fixer la Dose Journalière Admissible (DJA). Les maladies 
potentiellement liées aux expositions à long terme aux pesticides sont essentiellement 
étudiées dans les populations professionnellement exposées. 
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 Cancers 
Plusieurs pesticides (DDT…) ont été identifiés comme cancérigènes reconnus ou 
probables pour l’homme par différents organismes internationaux d’après des études 
épidémiologiques ou expérimentales [IARC, 2003]. Pour la population professionnellement 
exposée, il semblerait que la mortalité et l’incidence de certains types de cancers soient 
augmentées [Stoppelli et al., 2005]. Il s’agirait en général de cancers peu fréquents voire rares 
tels que les cancers des lèvres, des ovaires, du cerveau ou de la peau. Plusieurs pathologies 
sont suspectées chez l’enfant dont les leucémies et les tumeurs cérébrales. Celles-ci semblent 
associées à l’exposition (travail agricole, contamination de l’habitat ou de l’alimentation) de 
la mère au moment de la grossesse [ORSB, 2001]. En revanche, concernant la population 
générale, les données demeurent controversées chez l’adulte à l’exception des lymphomes 
non hodgkiniens. En résumé, les connaissances demeurent insuffisantes et les études doivent 
être approfondies notamment sur la détermination des expositions aux pesticides et sur les 
mécanismes biologiques d’action des substances. Il n’est pas exclu que d’autres facteurs de 
risque puissent jouer un rôle important dans le déclenchement de certains cancers, notamment 
en milieu agricole [Kelley and Duggan, 2003]. 
 
 Troubles de la reproduction et du développement 
Actuellement, il est envisagé qu'une exposition à des pesticides possédant les 
propriétés de perturbateurs endocriniens (substances agissant comme une hormone) puisse 
être à l'origine d'effets adverses tels que des atteintes de la fonction reproductrice chez 
l'homme. Ainsi, le nématocide DBCP (dibromochloropropane) employé au cours de la 
période 1960-1970 dans de nombreux pays des zones tropicales et sub-tropicales a donné lieu, 
dans le cadre d’expositions professionnelles, à des dizaines de milliers de cas de stérilité 
masculine [Petrelli and Mantovani, 2002]. D’autre part, l’étude menée par Clementi et al. 
(2008) semble montrer que vivre en milieu rural, où de grandes quantités de pesticides sont 
appliquées, augmente le risque d’infertilité. D’autres molécules telles que le chlordécone, le 
carbaryl et le 2,4-D provoquent également des effets préjudiciables sur la fertilité masculine. 
L’association entre pesticides et malformations congénitales est envisagée par de nombreuses 
études. Celles-ci mettent également en avant certaines répercussions sur le fœtus (mort, 
prématurité, hypotrophie...) [Schreinemachers, 2003]. Cependant, ces effets sont encore 
difficiles à mettre en évidence par les études actuelles.  
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 Troubles neurologiques 
Pour la plupart des insecticides (organochlorés, organophosphorés, pyréthroïdes, 
carbamates…), la neurotoxicité est le mécanisme même de leur mode d’action sur les 
ravageurs. Mais, par manque de sélectivité, ces substances ont également des effets 
neurotoxiques avérés sur certains mammifères [Costa et al., 2008]. Concernant les effets 
chroniques sur les êtres humains, les connaissances restent lacunaires contrairement aux effets 
aigus. Par ailleurs, certains herbicides seraient responsables de troubles neuropsychologiques 
(anxiété, dépressions, suicides). On suppose également certains pesticides d’être à l’origine de 
troubles neurodégénératifs tels que la maladie de Parkinson. Même si de nombreuses études 
ont montré que l’exposition aux pesticides augmente le risque d’apparition de cette maladie, 
les composés incriminés ne sont pas encore identifiés [Hatcher et al., 2008].  
 
 Les impacts des pesticides sur la santé sont encore mal renseignés même s’ils sont 
fortement probables voire démontrés pour certains. Il existe plusieurs raisons aux difficultés à 
cerner les effets des pesticides sur la santé. La première concerne le nombre de produits à 
considérer, plus de 500 substances appartenant à diverses familles chimiques qui conduisent à 
des effets toxicologiques différents. Il faut noter que les adjuvants peuvent également être à 
l'origine d'effets sur la santé. L’interaction de plusieurs composés entre eux est encore mal 
documentée, et l’on ne sait pas aujourd’hui quels peuvent être les effets de tels «cocktails». 
La seconde difficulté est liée au caractère multifactoriel (plusieurs causes possibles) des 
pathologies évoquées comme les cancers. Une difficulté supplémentaire résulte de la 
multiplicité des voies d'exposition (alimentaire, dermique, aérienne…) et des faibles niveaux 
de contamination observés qui rendent difficile la quantification de l'exposition de la 
population. Toutes les analyses bibliographiques conduisent au constat que l'évaluation des 
expositions est aujourd'hui une source d'erreur ou de confusion dans la majorité des études 
portant sur les effets des pesticides sur la santé [ORP, 2008].  
 
I.4.2. Effets sur l’environnement 
Depuis près de cinquante ans, les pesticides ont été mis en évidence dans tous les 
milieux : dans les eaux des rivières et des nappes phréatiques, dans l'air, dans les eaux de 
pluie et dans les sols. Si les pesticides présents dans l’environnement peuvent avoir des 
impacts sur la santé humaine, ils en ont aussi sur les écosystèmes.  
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I.4.2.a. Ecotoxicité  
L’évaluation des risques liés à l’usage des pesticides pour l’environnement (incluant la 
faune et la flore sauvage) est très large et vise à s’assurer que lors d’un usage approprié, les 
produits phytosanitaires n’exercent aucune influence inacceptable pour cette composante 
[Directive 91/414]. Les effets écotoxiques potentiels sont estimés, comme pour les effets sur 
l’homme, à partir d’essais de toxicité sur des espèces représentatives des formes de vie 
terrestres et aquatiques. L’indicateur généralement utilisé est le rapport toxicité/exposition 
calculé pour les différents groupes d’animaux et de végétaux considérés. Des études plus 
complexes, se rapprochant des conditions naturelles : études en mésocosmes (modèle à 
échelle réduite des interactions entre différentes espèces d’un milieu ou d’un ensemble de 
milieux) ou études de terrain sont fréquemment exigées. Cependant, pour l’instant, il subsiste 
un déficit très important en terme d'études de terrain qui pourtant sont nécessaires au 
développement d’outils prédictifs des impacts des pesticides [Aubertot et al., 2005]. De plus, 
les études écotoxicologiques des pesticides nécessitent de connaître les risques de transferts et 
de persistance de ces composés dans les eaux de surfaces et les eaux souterraines, l’air et les 
sols, ce qui n'est pas correctement maîtrisé aujourd'hui.  
 
I.4.2.b. Impacts 
Les pesticides peuvent avoir des effets directs sur les écosystèmes des zones 
d’application. Ainsi, la fertilité des sols peut être ébranlée à travers la diminution voire la 
disparition de certaines populations comme celles des lombrics [CPP, 2002]. Par ailleurs, les 
insecticides sont particulièrement nocifs pour les antagonistes (compétiteurs, prédateurs, 
parasites) des ravageurs cibles. Or, les arthropodes comme les coccinelles permettent souvent 
de limiter le recours aux insecticides et il a été clairement montré que les pyréthroïdes 
affectent ces insectes [Grafton-Cardwell and Gu, 2003]. Le cas des populations d’oiseaux 
illustre la possibilité d’impacts indirects des pesticides, notamment via la raréfaction de la 
ressource alimentaire [Aubertot et al., 2005]. Des suivis menés dans des exploitations au 
Danemark (31 exploitations conduites en système conventionnel et 31 exploitations conduites 
en système biologique) ont mis en évidence un déclin pour 15 des 35 espèces d’oiseaux 
communes observées, et ce proportionnellement à la quantité de pesticides utilisés [Mc 
Laughling and Mineau, 1995].  
Une récente étude a montré que les pesticides peuvent altérer les écosystèmes 
aquatiques et ce, à des niveaux de contamination parfois inférieurs aux seuils de risque 
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déterminés dans des systèmes artificiels [Schäfer et al., 2007]. Les impacts négatifs peuvent 
se répercuter tout au long d’une chaîne alimentaire voire la faire disparaitre. Ainsi, les 
propriétés phytotoxiques des pesticides peuvent entraîner la destruction du phytoplancton et 
briser la chaîne trophique, cette microflore étant essentielle au maintien de la fertilité du 
milieu [Downing et al., 2008]. Toutefois, il est parfois délicat d'associer la présence de 
pesticides dans les milieux aquatiques avec des effets car d’autres facteurs peuvent aussi 
intervenir dans le déclin de certaines populations comme la modification des caractéristiques 
physiques des habitats [Aubertot et al., 2005]. 
L’atmosphère est un important vecteur de dissémination des produits phytosanitaires. 
L’exposition via l’air concerne en principe les résidus secs et humides, ces derniers 
représentant probablement une voie majeure comparativement aux résidus secs [Unsworth et 
al., 1999]. Il convient de rappeler ici que les concentrations en pesticides mesurées dans les 
eaux de pluie peuvent être de l’ordre du µg.L-1. En considérant une précipitation de 20 mm 
d’une pluie à 1 µg.L-1, la quantité redéposée à l’hectare est de 0,2 g de substance [Unsworth et 
al., 1999]. A cette dose, des effets directs de ces résidus peuvent se manifester pour les 
substances les plus toxiques. Par ailleurs, certains pesticides, particulièrement résistants 
comme les POP, se concentrent dans les régions froides du monde (pôles, zones 
montagneuses) après avoir subi un transport atmosphérique. Ces composés s’accumulent alors 
dans l’épaisse couche de graisse indispensable à la survie de la faune autochtone [PNUE, 
2005c]. C’est ainsi que l’on trouve parmi les populations de l’Arctique, les niveaux les plus 
élevés de POP enregistrés. Pourtant, elles se trouvent à des centaines, voire des milliers de 
kilomètres des endroits où ces pesticides ont été émis [PNUE, 2005c]. Van Straalen and Van 
Gestel (1999) relèvent un manque d’étude sur l’impact des pesticides, notamment des plus 
« modernes », sur ce type d’écosystèmes dont la vulnérabilité peut être différente de celle des 
régions (proches des zones de traitements) habituellement prises en compte dans les 
procédures d’évaluation du risque.  
 
Généralement, il est difficile d’identifier le ou les produits responsables d’effets 
néfastes et d’en expliquer le mécanisme. La difficulté réside également dans le fait qu’il faille 
prendre en compte des milliers d’espèces d’êtres vivants réagissant tous différemment à 
l’exposition au polluant [CPP, 2002]. De plus, les effets d’interaction entre les différents 
composants d’une formulation ou la synergie (positive ou négative) possible résultant, par 
exemple, de traitements successifs effectués sur une même parcelle, ne sont pas pris en 
compte lors de l’homologation des substances actives [Van der Werf, 1996]. Quant aux 
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études réalisées, elles visent majoritairement à parer aux effets à court terme, en priorité sur 
les mammifères, en occultant les effets à plus long terme sur la dynamique des populations 
environnementales [CPP, 2002]. Finalement, l’ensemble de la communauté scientifique 
s’accorde sur le danger et la nocivité des pesticides, cependant, les avis divergent quant à 




L’usage des pesticides s’est diversifié et répandu à travers le monde, notamment 
depuis la deuxième moitié du XXème siècle. Avec les progrès de la recherche, des centaines de 
nouvelles molécules ont été mises sur le marché. Néanmoins, les limites de cette lutte 
chimique, alors peu contrôlée, se sont rapidement manifestées (contamination de 
l’environnement…). Une législation de plus en plus stricte envers ces composés a donc vu le 
jour à différents niveaux (international, européen, national). L’homologation des substances 
actives dépend à présent de l’évaluation de leurs effets sur la santé, les écosystèmes et 
l’environnement. Toutefois, certains aspects du comportement des pesticides dans 
l'environnement requièrent encore des investigations comme par exemple la détermination des 
effets chroniques. De même, une meilleure compréhension est nécessaire pour appréhender 
les mécanismes de contamination de l’environnement par les pesticides et leur devenir dans 
les différents compartiments (eau, air, sol). Ceci est particulièrement vrai pour l’atmosphère 
qui est le milieu le moins documenté. Ainsi, aucun seuil réglementaire en teneur de pesticide 
dans l’air n’est disponible, les effets par inhalations chroniques sont peu renseignés. Pourtant, 
il s’avère que l’atmosphère peut être un important vecteur de dissémination des pesticides. 
Comment ces molécules investissent-elles ce milieu ? Que sait-on de leur devenir dans l’air ? 
















CHAPITRE II  
 




Les données bibliographiques mentionnent, dès les années 60, la présence de 
pesticides dans les eaux de pluies dans de nombreuses régions du monde. Depuis, les mesures 
ont révélé une contamination chronique de l’atmosphère par les produits phytosanitaires. Des 
traces de substances actives sont détectées dans l’air à proximité des surfaces de traitements 
mais également dans des zones non cibles. Ces observations ont été conduites pendant et hors 
périodes d’épandage. Ce chapitre est consacré à l’étude du comportement général des 
pesticides dans l’atmosphère (sources, transport et processus d’élimination). Au cours de ce 
chapitre, nous nous efforcerons à mettre en évidence la motivation pour étudier la réactivité 
hétérogène des pesticides dans l’air. 
 
II.1. Contamination de l’environnement 
 
Dès leurs applications, les pesticides se distribuent dans les différents compartiments 
de l’environnement (sols des zones de traitement, sous-sols, eaux souterraines, eaux de 
surface…) [Marlière, 2000]. Ils gagnent l’atmosphère par dérive au moment des épandages et 
par volatilisation après application. Il existe des mécanismes de dégradations chimiques et 
microbiologiques qui produisent des métabolites de toxicité variable qui à leur tour se 
dispersent dans l’environnement. Par exemple, le phénamiphos (nématicide organophosphoré) 
se dégrade dans le sol en sulphoxyde et sulphone qui ont le même pouvoir pesticide que la 
molécule mère mais avec une demi-vie plus longue (70 jours contre 10 jours) [Ou and Rao, 
1986]. 
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Pour l'heure, les données disponibles sur la contamination des sols par les pesticides, 
notamment en Europe, sont fragmentaires. La contamination des sols à distance, c’est-à-dire, 
surtout par la voie aérienne ou éventuellement lors de crues, a essentiellement été décrite pour 
les « anciens » pesticides organochlorés [Galiulin et al., 2002]. Par ailleurs, les résultats d’une 
étude de l’IFEN (2007) (Institut Français de l’Environnement) en 2005 sur le réseau 
hydraulique français montrent une dispersion importante des pesticides et une présence 
généralisée dans les milieux aquatiques. Notons que, dans certaines régions, une part 
significative de la contamination des eaux peut parfois provenir du dépôt de substances 
transportées par voie aérienne [Guicherit et al., 1999 ; Blanchoud et al., 2002]. 
Parallèlement à la contamination des eaux et des sols, les produits phytosanitaires sont 
largement représentés dans l’atmosphère. Ils sont observés dans les trois phases 
atmosphériques : gazeuse [Sanusi et al., 1999 ; Foreman et al., 2000 ; Sanusi et al., 2000 ; 
Waite et al., 2004 ; Peck and Hornbuckle, 2005 ; Scheyer et al., 2005a ; Shen et al., 
2005 ; Alegria et al., 2006 ; Li et al., 2006 ; Moreau-Guigon et al., 2007 ; Scheyer et al., 
2007a ; Aulagnier  et al., 2008 ; Sauret et al., 2008 ; Yao et al., 2008 ; Wong et al., 2009], 
particulaire [Sanusi et al., 1999 ; Sauret et al., 2000 ; Sanusi et al., 2000 ; Waite et al., 2004 ; 
Scheyer et al., 2005a ; Alegria et al., 2006 ; Scheyer et al., 2007a ; Sauret et al., 2008 ; Yao et 
al., 2008] et liquide [Bester at al., 1995 ; Haraguchi et al., 1995 ; Hüskes and Levsen, 1997 ; 
Coupe et al., 2000 ; Majewski et al., 2000 ; Bossi et al., 2002 ; Sauret-Szczepanski et al, 2006; 
Kumari et al., 2007 ; Scheyer et al., 2007b ; Aulagnier  et al., 2008 ; Vogel et al., 2008 ]. Ils 
sont retrouvés tout au long de l’année avec des évolutions spatiales (urbain et rural) 
[Chevreuil et al., 1996 ; Coupe et al., 2000 ; Foreman et al., 2000 ; Majewski et al., 2000 ; 
Sanusi et al., 2000 ; Scheyer et al., 2007a ; Scheyer et al., 2007b] et temporelles (pendant et 
hors épandage) [Sauret et al., 2006 ; Scheyer et al., 2007a]. Les concentrations dans les eaux 
de pluie (quelques ng.L-1) peuvent être localement et ponctuellement relativement 
importantes, (ordre de grandeur 0,1 à 1 µg.L-1) mais les concentrations dans les brouillards et 
les gouttelettes de nuage peuvent être encore plus élevées (jusqu'à 2 ordres de grandeurs) 
[Glotfelty et al, 1990 ; Millet et al., 1997 ; Aulagnier  et al., 2008 ; Vogel et al., 2008 ]. Dans 
les phases gazeuse et particulaire, les concentrations sont variables et sont globalement 
faibles, de l’ordre de quelques pg.m-3 à plusieurs ng.m-3 [Yusa et al., 2009]. Ces 
concentrations sont généralement plus faibles loin des zones d'épandage et sont maximales à 
proximité immédiate de ces zones, particulièrement pendant les périodes d’application 
(souvent au printemps et en été) (Cf. Fig. II.1a et II.1b). Ainsi, la présence de pesticides dans 
l’atmosphère dépend de leur utilisation mais aussi d’autres facteurs tels que la distribution 
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gaz/particules, les phénomènes de dépôts sec et humide, le transport et les processus de 
dégradations atmosphériques [Peck and Hornbuckle, 2005 ; Yusa et al., 2009]. La présence 
des pesticides en dehors des périodes d’épandage révèle une contamination chronique ou 
pollution de fond. Généralement, ce sont les composés utilisés localement qui sont les plus 
fréquemment détectés. Mais certaines substances actives interdites d’utilisation (localement 
ou internationalement) sont également observées (Cf. Fig. II.1c) [Alegria et al., 2000 ; 
Foreman et al., 2000 ; Sanusi et al., 2000 ; Qiu  et al., 2004 ; Shen et al., 2005 ; Scheyer et al. 


















Figure II.1 : Concentrations totales (gaz + particules) sur trois sites (Strasbourg (urbain), 
Geispolsheim et Gambsheim (zones agricoles)) a) de l’alachlore (application agricole), 
b) du diuron (application urbaine), c) du lindane  (interdit depuis 1998) [Scheyer et al., 
2007a].  
Ces pesticides détectés dans l’air en-dehors des périodes d’épandage peuvent subir une 
volatilisation plusieurs années après application (persistance dans le sol) et/ou un transport 
longue distance à partir de zones d’épandages [Alegria et al., 2000 ; Yusa et al., 2009]. 
Cependant, il est souvent assez difficile de déterminer avec exactitude leur provenance. Par 
a) b) 
c) 
Partie 1, Chapitre II : Les pesticides dans l’atmosphère 
28 
ailleurs, la baisse du niveau des concentrations dans l’air des composés organochlorés dans la 
région des Grands Lacs Nord Américains prouve l’efficacité des mesures d’interdiction à 
dimension internationale [Guicherit et al., 1999 ; Sun et al., 2006]. Il est important de noter 
que toutes les molécules ne sont pas recherchées. Ainsi, sur la centaine de composés 
couramment mesurés et répertoriés par Yusa et al., 2009, seuls 50% sont actuellement 
homologués en union européenne. De façon générale, peu de données sont disponibles 
concernant les pesticides les plus actuels. Le décalage entre les recherches effectives et la 
réalité d’utilisation des pesticides est en partie lié à la mise sur le marché continuelle de 
nouvelles molécules et l’adaptation permanente de la législation. D’autre part, concernant le 
prélèvement atmosphérique, il est très difficile de faire la distinction entre les phases 
particulaire et gazeuse. Enfin, il n’existe pas de méthodes d'analyse en ligne permettant 
d’estimer directement et automatiquement les concentrations en pesticides dans l’air ambiant 
en raison des faibles concentrations (de l'ordre de 0,1 à 10 ng.m-3). Les limites de détection 
peuvent être différentes selon les composés et pour un même composé selon la chaîne 
analytique mise en oeuvre. Cela ne facilite pas l’interprétation des observations, laquelle est 
par ailleurs rendue difficile du fait d’une méconnaissance des usages précis des pesticides et 
de leur comportement dans l’atmosphère [Aubertot et al., 2005]. 
Notre étude porte sur les produits phytosanitaires dans l’atmosphère, nous allons donc 
détailler les différents modes de contamination du compartiment aérien.  
 
II.2. Emissions atmosphériques 
 
Les pesticides entrent dans l’atmosphère directement au moment du traitement 
(dérive) et après application (volatilisation à partir du sol et des plantes, érosion éolienne). La 
manière d’épandre les pesticides et leur formulation vont influencer le mode de contamination 
atmosphérique de ces produits : pulvérisation (liquides, poudres…), fumigation (gaz ou 
liquide), incorporation dans le sol, déposition sur le sol, présence du produit actif dans les 
semences [Millet, 1999 ; Marlière, 2001 ; Gil and Sinfort, 2005].   
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II.2.1. Contamination au moment des traitements 
Les opérations d'épandages peuvent engendrer des émissions dans l’air très élevées 
pouvant atteindre 90% dans les cas les plus critiques tels que la fumigation [Aubertot et al., 
2005]. Ainsi, au moment de l’application, une fraction des pesticides n’atteint jamais la 
surface cible (sol, culture) : il s’agit de la dérive des gouttelettes (ou de poudres). Par ce 
processus, les composés sont immédiatement mis en suspension dans l'atmosphère par le vent 
[Briand et al., 2002]. On considère généralement que 30 à 50% de composés sont directement 
perdus dans l’air sous forme de gouttelettes ou de gaz (volatilisation immédiate) [Van Den 
Berg et al, 1999].  
L’importance de la dérive dépend principalement de la méthode d’application 
(équipement et technique) et des propriétés de la formulation (granulés, suspensions 
concentrées, poudres mouillables…) [Van Den Berg et al, 1999 ; Gil and Sinfort, 2005]. 
Toutefois, ce phénomène concerne essentiellement les traitements par pulvérisation dont 
l’objectif est d’atteindre une distribution uniforme des pesticides sur les cibles. D'une façon 
générale la dérive est d’autant plus importante que la hauteur de pulvérisation est élevée 
[Pimentel, 1995 ; Millet, 1999, Van Den Berg et al, 1999]. Ainsi, les traitements aériens (par 
avions ou hélicoptères) induiraient des transferts dans l’air de 25 à 75% des quantités 
appliquées [Pimentel, 1995] du fait des turbulences produites par les avions entraînant les 
aérosols fins hors de la surface cible. Comparativement, les pulvérisations classiques sur un 
sol nu (avec un flux dirigé vers le bas et à environ 10 cm au dessus du sol) aboutissent à une 
dérive de l’ordre de 1 à 10% [Van Den Berg et al, 1999]. Parallèlement, il existe des 
applications multidirectionnelles destinées à traiter les feuilles (cela concerne principalement 
les vergers et la vigne). Dans ce cas, on constate une dérive six fois plus étendue que pour les 
traitements aériens [Marlière, 2001].  
D’autre part, les gouttelettes, poussières ou poudres pulvérisées contenant les 
pesticides sont d'autant plus facilement mises en suspension dans l’atmosphère et sédimentent 
d'autant plus lentement qu'elles sont fines. De plus, leur taille peut décroître, durant le 
transport aérien (surtout par temps chaud et sec), par volatilisation du diluant (généralement 
de l’eau), des adjuvants et/ou de la substance active, ce qui augmente le potentiel de transport 
sur de longues distances de l’aérosol [Marlière, 2001 ; Van Den Berg et al, 1999 ; Briand et 
al., 2002 ; Sauret, 2002]. Pourtant, les particules ou gouttelettes de petite taille garantissent 
une meilleure uniformisation du traitement. Il s’agit donc de trouver un compromis entre ces 
phénomènes antagonistes. L’association de certains adjuvants aux pesticides a des effets 
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significatifs sur les propriétés physiques des préparations et par voie de conséquence sur le 
comportement atmosphérique des gouttes émises [Miller and Butler-Ellis, 2000]. Ils peuvent 
permettre d’augmenter la densité des gouttelettes et donc leur vitesse de dépôt ou encore de 
stabiliser leur taille en augmentant leur tension superficielle. Avec certaines solutions diluées 
de polymères, il est possible d’améliorer simultanément les caractéristiques du jet, le dépôt 
des gouttes et la rétention du produit sur la surface de la plante cible [Mun et al., 1999]. Ces 
adjuvants prennent finalement une part importante dans la formulation du produit, fraction qui 
peut atteindre 50% [Krogh et al., 2003]. 
Le phénomène de volatilisation immédiate est en grande partie contrôlé par les 
conditions météorologiques régnant lors du traitement. Une température élevée augmente le 
pourcentage de substances volatilisées. Par ailleurs, le vent, à l’inverse de la pluie, favorise la 
dérive en quantité, en durée et en distance. [Grass et al., 1994]. Ainsi, le vent est le principal 
facteur de dérive si bien qu’au Canada, si la vitesse du vent excède 15 km.h-1, l’épandage de 
pesticides par pulvérisation est interdit [Règlement canadien 04-041, 2004]. La dispersion des 
produits est également influencée par l’humidité relative, les radiations solaires ainsi que 
d’autres paramètres micro-météorologiques en relation avec la stabilité atmosphérique tel que 
le degré de turbulence [Van Den Berg et al, 1999 ; Gil et Sinfort, 2005]. Afin de limiter les 
pertes par dérive et volatilisation immédiate, il est recommandé d'effectuer les traitements 
lorsque les températures ambiantes sont fraîches (en début et en fin de journée) [Sauret, 
2002].  
 
II.2.2. Contamination après épandage 
Une fois les pesticides épandus sur les surfaces à traiter, ils peuvent subir une nouvelle  
volatilisation ou une érosion éolienne [Glotfelty et al., 1989] qui aboutissent à leur transfert vers 
l’atmosphère. Ces deux voies de contamination sont d’ampleur variable. Parmi ces deux 
phénomènes, la volatilisation post-application domine, elle est donc la plus étudiée. 
 
II.2.2.a. Volatilisation post-application 
La volatilisation post-application regroupe tous les processus (évaporation, 
sublimation et désorption) qui mènent au transfert des pesticides de la surface traitée (sols, 
couvert végétal ou surface aquatique dans le cas d’application en riziculture notamment) vers 
la phase gazeuse de l’atmosphère après application [Bedos et al. 2002a ; Bedos et al. 2002b]. 
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Cette seconde phase a lieu sur de longues périodes généralement comprises entre plusieurs 
jours et plusieurs mois. Elle explique en partie la présence de pesticides dans l'atmosphère en 
dehors des périodes d’épandage. Pour certains produits phytosanitaires, elle est responsable de 
pertes pouvant atteindre 80 à 90% des pesticides déposés sur les végétaux et le sol [Glotfelty 
et al., 1984 ; Majewski et al., 1993 ; Marlière, 2001, Bedos et al., 2002b]. Globalement, ces 
transferts sont très variables en intensité et dépendent de plusieurs paramètres. 
Quantitativement, les flux de volatilisation se situent entre quelques g.ha-1 et 2000 g.ha-1 selon 
la dose et le pesticide appliqués [Bedos et al., 2002b]. La vitesse de volatilisation à partir du 
sol ou des feuilles est en partie contrôlée par la pression de vapeur saturante des pesticides, et 
dans une moindre mesure par leur solubilité (et donc leur constante de Henry) ainsi que leur 
coefficient d’absorption (partition eau/sol). Elle est également liée aux conditions de 
l’environnement [Glotfelty et al., 1984 ; Cherif and Wortham, 1997 ; Guicherit et al., 1999 ; 
Van Den Berg et al., 1999 ; Bedos et al. 2002a ; Bedos et al. 2002b ; Bedos et al., 2006] : les 
conditions météorologiques au niveau du sol (ensoleillement, température, humidité 
relative) et la nature de la surface d’absorption du pesticide (humidité et température du sol, 
contenu en carbone organique du sol et en lipides des feuilles…). 
La volatilisation augmente avec le vent et la température ambiante [Bedos et al., 
2002b]. Par exemple, Waymann and Rüdel (1995) ont montré qu’avec une vitesse du vent qui 
augmente de 0,4 à 1,7 m.s-1, la volatilisation du lindane à partir du sol passe de 12 à 31%. Le 
flux de volatilisation montre, pour certains composés, un cycle diurne qui est essentiellement 
gouverné par le rayonnement solaire, la stabilité atmosphérique et l’humidité du sol [Bedos et 
al., 2002b]. Généralement, les composés les plus volatils, présentent un pic de volatilisation 
depuis le sol juste après leur application, puis le flux de volatilisation décroît dans le temps ; 
d’autres, moins volatils que les précédents, présentent un flux moins élevé au départ mais plus 
stable dans le temps [Aubertot et al., 2005].  
La température du sol et des feuilles influence la volatilisation des pesticides puisque 
leurs propriétés physico-chimiques sont fonction de la température. Cette dernière favorise la 
migration des substances actives vers la surface du sol par augmentation de la vitesse de 
diffusion. De même, le flux de volatilisation tend à croître avec la teneur en eau du sol 
[Lembrich et al., 1999 ; Bedos et al., 2002b]. Des études menées en chambre de volatilisation 
ont révélé qu’après 26 jours, 11% du lindane sur sol humide s’est volatilisé contre 0,8% sur 
sol sec [Cherif and Wortham, 1997]. L’humidité du sol influence l’adsorption des pesticides : 
effets de compétition entre les molécules d’eau et la matière active pour les sites d’adsorption 
des colloïdes du sol. Plus la teneur en eau est élevée, plus la proportion de pesticides non 
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adsorbés est importante et donc plus les transferts du sol vers l’atmosphère sont conséquents 
[Bedos et al, 2002b]. De plus, les sites d’adsorption peuvent aussi être inaccessibles pour les 
composés peu solubles à cause de la présence possible d’un film d’eau autour des particules 
du sol. Toutefois, tous les pesticides ne réagissent pas de la même façon à ce facteur en raison 
de la variabilité de leurs propriétés physico-chimiques. 
La présence de matière organique ou d'argile dans le sol permet de piéger les 
molécules actives peu polaires ou non-ioniques ce qui limite leur volatilisation [Lembrich et 
al., 1999 ; Spark and Swift, 2002]. D’autres facteurs comme le pH du sol ou sa composition 
ionique peuvent intervenir sur l’adsorption  [Scheyer, 2004]. En fait, selon la nature de leurs 
liaisons plus ou moins irréversibles avec certains éléments du sol (matières organiques, 
argiles, oxydes…), les matières actives peuvent être particulièrement persistantes. Ces fortes 
interactions peuvent les protéger d’actions telles que la dégradation, la volatilisation, le 
ruissellement et même de l’extraction par les plantes [Barriuso et al., 2008].  
La volatilisation depuis une surface aqueuse est un cas particulier qui concerne surtout 
les rizières et les fossés contaminés. Elle constitue une voie de dissipation majeure des 
pesticides peu solubles appliqués en surface [Maguire, 1991]. Par ailleurs, des études ont 
montré que la volatilisation à partir des feuilles était plus intense et rapide qu’à partir du sol 
[Rüdel, 1997 ; Van Den Berg et al., 1999 ; Bedos et al., 2002b]. Ce phénomène peut 
s’expliquer par la meilleure circulation de l’air entre les feuilles favorisant l’entraînement des 
produits, mais aussi par l’adsorption moins forte sur les feuilles que sur un sol [Rüdel, 1997 ; 
Bedos et al, 2002b]. 
Certaines pratiques agricoles permettent de limiter le processus de volatilisation : 
l’amendement de substances humique (piégeage des matières actives) [Guicherit et al., 1999], 
le labourage [Wienhold and Gish, 1994] ou encore l’incorporation en profondeur des 
pesticides au moment ou immédiatement après application (Cf. Tab. II.1).  
Composé Type d’application Perte par volatilisation Références 
(%) (jours) 
Alachlore En surface 19 21 Glotfelty et al., 1989 
Triallate Surface 74 5 Majewski et al, 1993 Incorporé 15 30 Grover et al., 1988 





Glotfelty et al., 1984 
Majewski et al, 1993 
Incorporé 20 30 Grover et al., 1988 
Tableau II.1 : Pertes par volatilisation de différents produits phytosanitaires après application 
ou incorporation dans une surface 
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II.2.2.b. Erosion éolienne 
L’érosion éolienne est la mise en suspension dans l’air par le vent des particules fines 
du sol traité sur lesquels sont adsorbés des pesticides ou encore de granulés et de poudres 
appliqués à sec. Cependant, ni son importance, ni les facteurs le gouvernant ne sont connus 
avec précision [Van Den Berg et al., 1999]. D’après certains auteurs, ce mécanisme aurait une 
importance modérée par rapport au phénomène de volatilisation (<1% pour l’atrazine et la 
simazine) [Glotfelty et al., 1989].  
L'entraînement par le vent dépend de l’humidité contenue dans le sol mais aussi de 
différents facteurs climatiques (vitesse horizontale du vent), géographiques (nature du sol, 
localisation), agricoles (nature du couvert végétal, matériel et méthode utilisés) [Loki et al., 
2005]. Elle est ainsi favorisée par des vents forts, une pauvre couverture végétale ou encore 
un sol fragilisé suite à l’utilisation d’engins lourds. Il existe trois modes différents 
d'entraînement des particules (Cf. Annexe II). 
 
II.3. Les phases atmosphériques 
 
Selon leurs propriétés physico-chimiques et les conditions climatiques, les produits 
phytosanitaires se répartissent entre les trois phases atmosphériques : gazeuse, particulaire et 
aqueuse [Millet et al., 1997 ; Briand et al., 2002 ; Sanusi et al., 1999 ; Asman et al., 2005 ; 
Sauret, 2002 ; Sauret et al., 2008]. Les processus de transport et d’élimination des pesticides 
de l’atmosphère dépendent de leur répartition entre ces différentes phases. Par conséquent, 
pour mieux appréhender le devenir environnemental de ces substances, il est essentiel de 
connaître leur répartition dans l’atmosphère. 
 
II.3.1. Répartition gaz/particule 
En se volatilisant, les pesticides entrent dans l’atmosphère sous forme gazeuse. 
Globalement, les  composés dont la pression de vapeur est supérieure à 2.10–4 Pa resteront 
préférentiellement dans cette phase [Junge, 1977]. Par contre, les substances les moins 
volatiles (P < 10-5 Pa à 20°C [Unsworth et al., 1999]) peuvent s’adsorber à la surface de 
particules et intégrer la phase particulaire de l’atmosphère [Bidleman, 1988].  
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L’équilibre de répartition entre gaz et particules est généralement décrit par un 
coefficient Kp défini comme suit : 





où Kp (m3.mg-1) est le coefficient de répartition gaz/particules à l’équilibre, [G] (mg.m-3) et 
[P] (mg.m-3) sont respectivement les concentrations des substances actives en phase gazeuse 
et particulaire et [TPS] (mg.m-3) est la concentration totale de particules en suspension 
[Finlayson-Pitts and Pitts, 2000]. 
Actuellement, la distribution entre phases particulaire et gazeuse est souvent estimée 
par modélisation : 
 Modèle théorique de Junge-Pankow : il s’agit du premier modèle théorique de 
répartition qui a été développé en considérant que l’équilibre de sorption entre la phase 
gazeuse et les particules en suspension est rapidement atteint dans l’atmosphère [Junge, 
1977]. 
 Modèle empirique de Langmuir : le modèle de sorption linéaire de Langmuir peut être 
utilisé en supposant que la répartition gaz/particule met essentiellement en jeu des 
phénomènes d’adsorption physique sur la phase particulaire [Yamasaki et al., 1982 ]. 
Cependant, ces modèles, essentiellement basés sur la pression de vapeur saturante et la 
température, ne suffisent pas à entièrement expliquer la répartition observée. Ils sont, par 
exemple, dans l’impossibilité de prendre en compte l’humidité relative (HR) dont certains 
auteurs supposent qu’elle joue un rôle sur le partage des polluants organiques atmosphériques 
[Pankow et al., 1993 ; Sanusi et al., 1999 ; Van Pul et al., 1999 ; Sauret et al., 2008]. Par 
exemple, Sanusi et al. (1999) ont observé que la présence des pesticides polaires dans la phase 
gazeuse augmente avec HR. Il existerait donc un  mécanisme de compétition pour l’adsorption 
sur les sites polaires des particules entre les molécules d’eau et les pesticides polaires 
(lindane, atrazine…) qui est en faveur de l’eau lorsque le taux d’humidité augmente. Une 
récente étude a montré que pour les composés très solubles, la température ambiante était le 
facteur dominant dans la répartition, pour d’autres, moins solubles, c’est l’humidité relative 
qui est le paramètre le plus influant. Enfin, pour les composés polaires (la majorité des 
pesticides), il y a un impact significatif de la fraction de matière organique contenue dans 
l’aérosol atmosphérique [Sauret et al., 2008].  
En dépit du grand nombre d'études qui ont été conduites sur ce sujet, les modèles et les 
mesures ne donnent probablement pas la vraie valeur de la distribution gaz/particules. 
Effectivement, la distribution déterminée expérimentalement par échantillonnage sur filtres 
Partie 1, Chapitre II : Les pesticides dans l’atmosphère 
35 
pour collecter les particules est sujette à de nombreux artefacts (blow-off et blow-on) [Sanusi 
et al,  1999 ; Van Pul et al., 1999]. De plus, la valeur des pressions de vapeur saturante n’est 
pas toujours connue avec exactitude. Enfin, très peu d’informations sont disponibles sur la 
nature et la distribution en taille des particules sur lesquelles s’adsorbent les pesticides. On 
suppose que les composés s’adsorbent majoritairement sur de petits aérosols car la surface 
disponible est plus grande [Van Pul et al., 1999 ; Marlière, 2001]. 
 
II.3.2. Intégration dans la phase liquide atmosphérique 
Les pesticides entrent dans la phase aqueuse atmosphérique au moment de l’épandage 
par la mise en suspension des gouttelettes de pulvérisation et leur entraînement par le vent. Un 
processus nommé « rain-out » fait intervenir deux autres mécanismes dans une période post-
application [Sauret, 2002] : 
 l’échange de composés entre la phase gazeuse et les gouttelettes d’eau en suspension 
(nuages, brouillards…) ; 
 la condensation de vapeur d’eau autour de particules présentant des pesticides à leur 
surface. 
L’équilibre entre les phases liquide et gazeuse atmosphériques est régi par la loi de 
Henry, mais la présence de particules en suspension peut perturber cet équilibre. Des 
pesticides particulaires associés à la fraction insoluble des aérosols peuvent être présents dans 
les gouttes et donc modifier l’équilibre gaz/liquide [Sauret, 2002]. Ainsi, la concentration de 





Le potentiel de transport atmosphérique des pesticides prend en compte [Van Pul et 
al., 1999 ; Aubertot et al., 2005] : 
 Les facteurs météorologiques : des modèles météorologiques de transport à diverses 
échelles peuvent être établis pour tout composé chimique, mais ils requièrent une bonne 
connaissance des émissions ;  
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 les processus (physiques et chimiques) d’élimination de l’atmosphère : ceux-ci sont en 
général spécifiques du composé considéré et leur importance relative dépend majoritairement 
de la distribution entre phases. 
En considérant ces deux facteurs, les temps de séjour des pesticides dans l’air peuvent 
être déterminés, ils vont ainsi conduire à des transports sur des distances plus ou moins 
longues. Deux échelles de dispersion peuvent être considérées : à courte distance (échelle 
locale, < 1 km) et à moyenne et longue distances car les processus mis en jeu sont différents 
[Van Jaarsveld and Van Pul, 1999]. A courte distance, l’échelle de temps est de l’ordre de 
quelques minutes à quelques dizaines de minutes. A cette échelle, la dégradation 
atmosphérique peut être négligée. A longue distance (> 1000 km), l’échelle de temps est alors 
plutôt de l’ordre de quelques jours ou plus, nécessitant alors de prendre en compte la 
réactivité du composé dans l’atmosphère. A titre d’exemple, un composé gazeux ayant un 
temps de séjour dans l’air de 24h avec une vitesse de vent moyenne de 5 m.s-1 peut être 
transporté sur environ 400 km [Van Pul et al., 1998]. Notons, enfin, qu’en plus du transport 
horizontal, les polluants subissent des mouvements verticaux largement contrôlés par la 
stratification thermique de la troposphère.  
L’atmosphère est le principal vecteur de dissémination de produits organiques semi-
volatils comme les pesticides [Bidleman, 1988 ; Guicherit et al,1999]. Des concentrations 
élevées en pesticides ont été mesurées dans l’air et les eaux de surface de certaines régions 
reculées [Donald et al, 1998]. A titre d'exemple, de l’endosulfan a été retrouvé dans une 
région montagneuse de Crête où, pourtant, il n’a jamais été employé. Associé à des particules 
minérales, il a été transporté via l’atmosphère suite à des épisodes de tempête de poussières en 
Afrique [Balayiannis et al., 2008]. Effectivement, l’endosulfan peut fortement se lier aux 
particules de sol et de poussière [Kumar and Ligy, 2006]. D’autre part, Asman et al. (2005) 
ont pu récemment observer dans les eaux de pluie au Danemark un certain nombre de 
composés interdits dans ce pays mais autorisés dans d’autres pays européens, indiquant ainsi 
une contribution significative du transport atmosphérique dans la contamination locale.  
De manière générale, les pesticides entrent dans l’atmosphère dans les régions chaudes 
ou tempérées, sont transportés dans l’atmosphère et se condensent dans les régions froides 
[Larsson et al., 1990 ; Guicherit et al, 1999 ; Van Pul et al., 1999] polaires [Beyer et al., 
2003 ; Wania, 2003] et de hautes montagnes [Blais et al.,  1998 ; Carrera et al., 2002 ; Li et al, 
2006 ; Wang et al., 2008]. Des mesures ont mis en évidence la présence de pesticides chlorés 
dans les régions polaires Arctique (HCH, HCB, DDT, chlordane, dieldrine…) [Hung et al., 
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2005 ; Su et al., 2008] et Antarctique (DDT, HCH, HCB) [Kallenborn et al., 1998 ; Dickhut et 
al, 2005] à des milliers de kilomètres de leur lieu d’émission.   
Un cas concret de transport atmosphérique longue distance de pesticides est présenté 
par Genualdi et al. (2009). Ces auteurs ont mis en évidence un transport trans-pacifique de la 
dieldrine et du α-HCH (interdits d’utilisation aux Etats-Unis depuis 1987 et 1974 
respectivement) (Cf. Fig. II.2). Ils ont démontré que ces insecticides se sont volatilisés (à 
partir du sol et de la végétation) en Sibérie pendant d’importants événements de feux de 
biomasse durant l’été 2003 et ont été transportés par la masse d’air concernée jusqu’au nord-
ouest des Etats-Unis où ils été détectés (prélèvements au niveau de deux sites isolés : MPO 


















Figure II.2 : En haut : Images de foyers de feux pris par MODIS (Moderate Resolution 
Imaging Spectroradiometer) avec superposition des rétro-trajectoires de masse d’air.    
En bas : Concentrations en pesticides (pg.m-3) échantillonnés sur deux sites reculés 
d’Amérique du Nord-Ouest (MPO et CPO) a) le 2 juin 2003 et b) le 4 août 2003 
[Genualdi et al. (2009)]. 
 
 
Mary’s Peak, Oregon (MPO) Cheeka Peak, Washington (CPO) 
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D’après ces travaux, la dieldrine a parcouru plus de 6000 km entre sa source 
d’émission dans l’atmosphère et le lieu de détection. Néanmoins, cela parait incompatible 
avec son temps de vie estimé d’environ 2 jours (Cf. Fig. II.3). Cette substance active est 
également souvent retrouvée en Arctique, de même que le α-HCH (27 j), le DDT (5 j), 
l’endosulfane I (2 j), le HCB (2,5 ans) ou encore le chlordane (3 j) [Hung et al., 2005 ; Su et 
al., 2008 ]. Pourtant, en ce basant sur la réactivité homogène gazeuse par rapport aux radicaux 
hydroxyles (Cf. section II.5.3), tous (excepté le HCB) devraient être dégradés rapidement 
dans l’atmosphère (Cf. Fig. II.3). Finalement, la figure II.3 permet d’illustrer de façon 
schématique l’incohérence parfois observée entre les estimations de temps vie (en rouge) et 
les mesures de terrain (en vert). Cette même constatation a été faite par Scheringer et al. 
(2004) dans leurs travaux de modélisation. En effet, ces auteurs ont tenté de simuler le 
transport atmosphérique sur de longue distance de ces pesticides en se basant sur les données 
obtenues par les relations de structure-réactivité (SAR) (Cf. section II.5.2.b), sans parvenir à 
une adéquation avec les observations de terrain. 
Par ailleurs, la figure II.3 présente quelques pesticides dont les durées de vie sont 
estimées longues : le chlordécone, le HCB et le CH3Br. Les trois pesticides étudiés présentent 
des durées de vie atmosphériques faibles : alachlore 4 h, terbuthylazine 1,6 j et trifluraline 8 h.  
Selon certaines études de terrains, des transports locaux et/ou régionaux ont été mis en 
évidence [Foreman et al., 2000 ; Sanusi et al., 2000 ; Asman et al., 2005 ; Peck and 
Hornbuckle, 2005, Primbs et al., 2008]. Cependant, ces substances actives sont rarement 
recherchées dans les zones de prélèvement isolées, il est donc difficile d’estimer leur potentiel 
de transport longue distance, excepté pour la trifluraline. En effet, des traces de ce composé 
ont déjà été observées en Arctique (concentrations proche de la limite de détection) [Hung et 





























En rouge : estimations des temps de vie de quelques pesticides d’après les données de AOPwin v.1.92 (basé sur 
la SAR), effectuées pour : [OH] = 1,5.106 molec.cm-3 avec 12h d’ensoleillement (Cf. section II.5.2.b et II.5.3). 
En vert : estimations des distances parcourues par quelques pesticides selon des études de terrain [Hung et al., 
2005 ; Su et al., 2008, Genualdi et al. (2009), Kallenborn et al., 1998 ; Dickhut et al, 2005]. 
1
 bromure de méthyle : sources naturelles et anthropiques (pesticide)  
2
 pesticides faisant l’objet de travaux dans cette étude 
Figure II.3 : Comparaison des temps de vie et des échelles spatiales pour quelques espèces 
(adapté de Delmas et al., 2005). 
 
Globalement, l’analyse du transport atmosphérique des pesticides reste encore 
relativement incertaine, notamment compte tenu du manque de connaissances concernant leur 
potentiel de dégradation et leur répartition entre les différentes phases de l’atmosphère. 
 
II.5. Elimination de l’atmosphère 
 
L'élimination d’un produit phytosanitaire de l’air peut se faire par dépôt ou par 
transformation (photo)chimique. Soulignons que, comme la vitesse d’élimination varie selon 
 X  Dieldrine 
      Endosulfane 
     
2
 Terbuthylazine  
2 Alachlore X 
2 Trifluraline X 
X DDT 
    Chlordane 
1 
X Chlordécone  
DDT, α-HCH, Endosulfane, Dieldrine, 
ChlordaneTrifluraline 
HCB (hexachlorobenzene)  X 
X α-HCH 
Partie 1, Chapitre II : Les pesticides dans l’atmosphère 
40 
la phase atmosphérique dans laquelle se trouve le pesticide, l’étude de la répartition de ces 
composés dans les différents compartiments de l’atmosphère est primordiale.  
 
II.5.1. Dépôts atmosphériques 
Les pesticides peuvent se déposer à la surface terrestre par des processus de retombées 
atmosphériques : les dépôts humides induits par les précipitations (pluie, neige) et les dépôts 
secs induits par les gaz et particules.  
 
II.5.1.a.  Le dépôt sec 
Le dépôt sec est le transport des pesticides gazeux et particulaires de l’atmosphère vers 
une surface en l’absence de précipitation. Les composés peuvent alors intégrer les 
écosystèmes terrestres et aquatiques en s’adsorbant sur le sol, l’eau ou les plantes [Van Pul et 
al., 1999 ].  
De nombreux facteurs gouvernent ce dépôt : les propriétés physico-chimiques des 
substances, la nature de la surface réceptrice et les conditions météorologiques [Van Pul et al., 
1999 ; Feigenbrugel, 2005]. Ainsi, les surfaces naturelles comme la végétation du fait de leurs 
irrégularités favorisent généralement le dépôt par rapport aux surfaces non réactives comme 
les bâtiments [Sauret, 2002]. La vitesse de dépôt, gouvernée par le niveau de turbulence dans 
l’atmosphère (en particulier dans la couche près du sol), varie également selon que le 
composé est en phase gazeuse ou associé à des particules [Van Pul et al., 1998].  En effet, la 
capture des gaz par la surface est affectée par leur solubilité [Sauret, 2002], celle des 
particules est liée à des paramètres physiques (taille, densité et forme) [Van Pul et al., 1999]. 
Enfin, la température influence la distribution entre phases des pesticides et donc 
indirectement la nature du dépôt sec [Sauret, 2002]. Comme les vitesses de dépôt sont 
nettement influencées par les conditions météorologiques, elles varient beaucoup selon la 
période de prélèvement pour un site donné. 
Peu d’études ont été menées sur le dépôt sec atmosphérique des pesticides. 
Généralement, des vitesses standard de dépôt des particules sont utilisées en tenant compte de 
la distribution en taille et en masse typique : 0,1 cm.s-1 pour des particules inférieures à 1 µm 
[Van Jaarsveld et Van Pul, 1999]. A titre indicatif, une valeur moyenne de 0,34 cm.s-1 a été 
choisie afin d’estimer le dépôt sec des pesticides organochlorés qui ont permis de calculer des 
flux compris entre 0,03 et 4,86 µg.m-2.an-1 [Park et al, 2001]. De manière générale, les flux de 
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dépôt secs sont très significatifs au voisinage immédiat des champs traités [Aubertot et al., 
2005]. 
   
II.5.1.b. Le dépôt humide 
Les pesticides peuvent également être éliminés par les précipitations. L’importance 
des dépôts humides dépend de la fréquence et de l’intensité des précipitations mais aussi de la 
concentration de pesticides gazeux, de la concentration et de la taille des particules 
contaminées [Van Pul et al., 1999]. Généralement, les concentrations les plus élevées sont 
relevées en début d’averse en raison du phénomène de rain-out (Cf. Section II.3.2) [Marlière, 
2001]. Parallèlement à ce processus, le wash-out permet d’éliminer les polluants 
atmosphériques par lessivage (pluie ou neige) des substances situées sous les nuages dans les 
basses couches de la troposphère. Les précipitations se chargent en polluants au fur et à 
mesure de leur descente par équilibre gaz/liquide ou par entraînement des particules qui sont 
ainsi rabattues au sol [Sauret, 2002]. Dans un suivi réalisé en 2002, Mast et al. (2003) ont 
estimé que les apports annuels par les eaux de pluie au niveau du sol dans une aire naturelle 
protégée atteignaient 45,8 mg.ha-1 pour l'atrazine, 14,2 mg.ha-1 pour le dacthal et 54,8 mg.ha-1 
pour le carbaryl.  
Néanmoins, les estimations des dépôts humides traitant séparément les gaz et les 
particules présentent des incertitudes liées à la dissolution possible des particules dans les 
gouttelettes qui n’est pas prise en compte. Toutefois, le dépôt humide est plus efficace dans 
l’élimination des particules que pour l’élimination des composés gazeux car, dans ce cas, 
seuls les composés possédant de fortes constantes de Henry seront bien éliminés de 
l’atmosphère [Sauret et al., 2008].  
 
Généralement, on suppose qu’à courte distance, les dépôts humides ne sont pas 
prédominants (les applications ayant a priori lieu en dehors d’épisodes pluvieux), et que seuls 
les dépôts secs sont à considérer. Par contre, à longue distance, les deux voies de dépôt 
(humide et sec) interviennent [Aubertot et al., 2005]. Finalement, après dépôt, les produits 
phytosanitaires peuvent se revolatiliser ou être remis en suspension (particules) et être 
transportés plus loin via l’atmosphère. Ce phénomène d’alternance volatilisation/dépôt, appelé 
l’effet sauterelle, dirige les composés vers les régions froides du globe et peut conduire à une 
dispersion globale de ces substances [Van Pul et al., 1999].  
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II.5.2. Dégradation atmosphérique 
La transformation atmosphérique des pesticides sous l’effet de la lumière, d’agents 
oxydants et/ou des radicaux sont une voie d’élimination efficace des pesticides. Ces réactions 
peuvent avoir lieu dans les trois phases atmosphériques et aboutissent à l’apparition de 
produits de dégradation [Atkinson et al.,  1999].  
 
II.5.2.a. La photolyse directe 
La photolyse atmosphérique dépend de la capacité d’un composé à absorber 
directement le rayonnement solaire. Dans la troposphère, les longueurs d’onde disponibles 
sont supérieures ou égales à 290 nm. Les molécules concernées sont généralement celles qui 
possédent des insaturations ou des hétéroatomes [Atkinson et al., 1999].  
L’absorption de la lumière par un composé est définie par la loi de Beer-Lambert : 
(E2)     [ ] lA
I
I
..ln 0 σ=  
où I0 est l’intensité du rayonnement incident, I est l’intensité de la lumière transmise, σ est la 
section efficace d’absorption (cm2.molec-1), [A] est la concentration du composé (molec.cm-3) 
et l est la longueur du chemin parcouru (cm). Le rendement quantique, φ, est défini comme 
suit : 
φ = nombre de molécules transformées / nombres de photons adsorbés 
Dans les conditions troposphériques, φ ≤ 1. La section efficace σ et le rendement quantique φ  
sont généralement fonction de la longueur d’onde. Pour une réaction de photolyse [Finlayson-
Pitts and pitts, 2000] : 
(R1)    A + hν  produits 
la fréquence de photolyse, J, est donnée par : 
(E3)    λφσ λλλ dIJ ∫= 800290     (s-1) 
où Iλ est le flux de photon pour la longueur d’onde λ. σλ et φλ sont respectivement la section 
efficace d’absorption et le rendement quantique pour la longueur d’onde λ. 
Le flux de photon solaire est mesuré à l’aide d’un spectrophotomètre ou calculé avec 
précision en fonction du moment de la journée, de la saison et de la latitude [Atkinson et al., 
1999]. Par contre, la section efficace d’absorption (ou coefficient d’absorption molaire pour 
les molécules en phase aqueuse) et le rendement quantique doivent être déterminés 
expérimentalement. Seulement, en raison des faibles pressions de vapeur des pesticides, la 
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mesure de leur section efficace d’absorption est très difficile [Feigenbrugel, 2005]. Ce 
paramètre est également indisponible pour des pesticides adsorbés à la surface de particules, 
ces dernières pouvant le modifier. Enfin, les rendements quantiques ne sont pas non plus 
disponibles pour les pesticides gazeux et particulaires [Atkinson, 1999]. 
Par conséquent, la majorité des études de photolyse a été conduite dans la phase 
aqueuse [Burrows et al., 2002]. Seulement ces résultats ne sont pas transposables aux autres 
phases atmosphériques et difficilement transposables à la phase aqueuse atmosphérique 
souvent en raison du domaine de longueur d’onde étudié. Il existe tout de même quelques 
travaux concernant la phase gazeuse [Woodrow et al., 1978 ; Carter et al., 1996 ; Hebert et al., 
2000 ; Le Person et al., 2007] et particulaire [Bossan et al., 1995 ; Samsonov, 2007, Segal-
Rosenheimer and Dubowski, 2008]. Néanmoins, les mécanismes de photolyse directe des 
pesticides dans l’atmosphère sont globalement mal connus. Les très rares études en phase 
particulaire ont mis en évidence une influence de la nature de l’aérosol (minéral, organique) 
sur les vitesses de dégradation des pesticides [Bossan et al., 1995].  
 
II.5.2.b. La photolyse indirecte ou photooxydation 
Les phénomènes de dégradation peuvent également s’effectuer par photolyse indirecte. 
Les principaux oxydants sont le radical hydroxyle (OH) et l’ozone (O3), ainsi qu’une 
contribution nocturne du radical NO3 [Atkinson and Arey, 2003]. Les atomes de chlore 
peuvent également jouer un rôle dans les zones côtières et marines [Atkinson and Arey, 2003] 
et l’acide nitrique (HNO3) dans les zones urbaines [Atkinson 1999].  
La présence d’ozone ainsi que de radicaux OH et NO3 dans la troposphère sont 
majoritairement la conséquence de réactions photochimiques : 
 Ozone : Une partie  (environ 20%) de l’ozone troposphérique provient directement de la 
stratosphère. Les 80% restant sont formés dans la troposphère par réactions photochimiques 
entre les COV (composés organiques volatils) et les oxydes d'azote, NOx (NO + NO2) en 
présence de rayonnement solaire [Vingarzan, 2004]. L’ozone troposphérique peut aussi subir 
une destruction photochimique ou un dépôt sec sur la surface du sol. Au final, les 
concentrations d'ozone de fond, en valeurs moyennes annuelles pour des latitudes moyennes 
dans l’Hémisphère Nord, sont comprises entre 25 et 45 ppb [Vingarzan, 2004], mais elles 
peuvent atteindre 500 ppb dans des zones péri-urbaines très polluées [Finlayson-pitts and 
Pitts, 2000]. Généralement, les pertes de pesticides gazeux par l’ozone sont faibles. Seuls les 
composés gazeux possédant une insaturation sont susceptibles de réagir rapidement avec O3 
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[Atkinson, 1999]. Néanmoins, la présence d’un atome de chlore sur un des carbones de la 
double liaison engendre une diminution significative de cette réactivité. 
 Radical OH : La photolyse de l’ozone a lieu dans la troposphère à des longueurs d’onde 
comprises entre 290-330 nm et produit l’atome O(1D) (état excité) [Finlayson-pitts and Pitts, 
2000]. Cet atome est soit désactivé en O(3P), soit il réagit avec la vapeur d’eau pour former 
OH : 
(R2)  O3 + hν  O2 + O(1D)   (λ < 330 nm) 
(R3)  O(1D) + M  O(3P) + M   (M = N2 ou O2) 
(R4)  O(1D) + H2O (g)  2 OH 
Les réactions suivantes génèrent également des radicaux OH :  
(R5)   HO2 + NO  OH + NO2
 
 
(R6)   HO2 + O3   OH + 2 O2
 
 
Les radicaux hydroperoxydes, HO2,
 
peuvent provenir de la photolyse d’aldéhydes ou de 
l’oxydation de COV.  
D'autres mécanismes de formation du radical hydroxyle peuvent être importants. Ainsi, dans 
les zones polluées, la photolyse de l’acide nitreux (HONO) peut être une source significative 
de radicaux hydroxyles. En raison de sa très grande réactivité, ce radical ne s'accumule pas 
dans l'atmosphère et la concentration moyenne habituellement admise est de 1×106 molec.cm-
3
 [Heard et Pilling, 2003]. 
 Radical NO3 : La présence de NO dans la troposphère à partir de sources naturelles et 
anthropiques conduit à la formation du radical NO3 [Finlayson-pitts and Pitts, 2000] : 
(R7)  NO + O3  NO2 + O2 
(R8)  NO2 + O3  NO3 + O2 
Comme NO3 est facilement photolysé par la lumière solaire (λ < 670 nm) et peut réagir 
rapidement avec NO, ses concentrations sont faibles le jour mais peuvent atteindre, en valeur 
moyenne, 5×108 molec.cm-3 [Atkinson, 1999]. Il apparaît que les réactions avec ce radical 
sont potentiellement des voies importantes de dégradation pour les composés comportant des 
insaturations ou des atomes de soufre. 
Ces dernières années, de nombreuses études sur la (photo)oxydation des pesticides 
dans l’eau ont été effectuées car il s’agit d’un procédé intéressant susceptible d’éliminer ces 
polluants lors du traitement des eaux [Burrows et al., 2002]. Toutefois, comme pour la 
photolyse, ces données sont difficilement transposables à la réactivité atmosphérique en phase 
aqueuse puisque les conditions, notamment du spectre de longueur d’onde du flux actinique, 
sont différentes. Quelques données expérimentales existent pour la phase gazeuse 
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[Feigenbrugel et al., 2006 ; Le Person et al., 2007 ; Munoz et al ; 2008 ; Vera et al., 2008]. 
Elles sont encore plus rares pour la phase particulaire [Palm et al., 1997 ; Palm et al., 1998 ; 
Palm et al., 1999 ; Segal-Rosenheimer and Dubowsky, 2007]. Globalement, au niveau 
atmosphérique, les mécanismes de dégradation sont encore mal connus et les cinétiques sont 
peu étudiées. De plus, les constantes cinétiques sont souvent surestimées car la température 
effective dans la troposphère est souvent plus basse que celle utilisée lors des mesures 
expérimentales [Scheyer, 2004].  
De nombreuses déterminations des constantes cinétiques (en phase gazeuse) des COV 
par rapport aux radicaux hydroxyles ont été effectuées depuis une quarantaine d’années, ce 
qui a conduit à l’élaboration de procédures semi-empiriques telle que les relations structures 
réactivité (SAR) [Kwok and Atkinson, 1995]. Vu le manque de données expérimentales pour 
les pesticides, leurs cinétiques sont souvent estimées à partir de ces SAR. Le principe de ces 
procédures est la décomposition de la constante de vitesse (kOHtot) d'un composé en une 
somme de plusieurs kOH correspondant aux différentes fonctions constituant la molécule. 
Cette approche se base sur quatre voies principales de réactions, supposées additives et 
mettant en jeu les radicaux hydroxyles : 
 Arrachement d’un atome d’hydrogène sur des liaisons C-H ou O-H : k1 
 Addition de OH sur les insaturations (C=C et C≡C) : k2 
 Addition de OH sur les cycles aromatiques : k3 
 Interaction de OH avec les groupements contenant les atomes de N-, S- et P- : k4 
La constante de vitesse totale kOHtot (cm3.molec-1.s-1) d’une molécule donnée peut donc être 
exprimée par la somme pondérée des constantes de vitesse k1, k2, k3 et/ou k4. 
Toutefois, peu de vérifications expérimentales sont effectuées afin de savoir si ce 
modèle, initialement constitué pour des molécules simples (alcanes, alcènes…), est applicable 
à des molécules plurifonctionnelles complexes comme les pesticides. D’ailleurs, Vera et al. 
(2008) ont obtenu, pour la réaction de l’hymexazol gazeux avec les radicaux hydroxyles, une 
constante de vitesse expérimentale de ((4,1±0,7 )×10-12 cm3.molec-1.s-1), ce qui est 
significativement différent de celle qui a été estimée par SAR (2×10-10 cm3.molec-1.s-1). De 
plus, les auteurs du modèle structure-réactivité (Kwok et Atkinson, 1995) recommandent 
d'éviter les extrapolations aux composés organiques non inclus dans leur base de données. Il 
est probable que l’incertitude des estimations augmente avec la complexité de la structure 
chimique du composé, surtout si la molécule contient des halogènes, du soufre et/ou de 
l’azote [Atkinson, 1999].  
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Non seulement la validité des estimations sur la réactivité des pesticides en phase 
gazeuse n’est pas avérée, mais, en plus, ces constantes de vitesses sont appliquées à la 
réactivité hétérogène, faute de données disponibles. De plus, il semble que la nature de la 
particule sur laquelle est adsorbée le pesticide influence significativement la cinétique de 
dégradation du composé [Bossan et al., 1995]. Il parait donc essentiel d’effectuer des études 
expérimentales spécifiques afin de comparer les cinétiques homogènes/hétérogènes et de 
déterminer l’influence du support. 
 
II.5.2.c. Les produits de dégradation 
Comme les matières actives initiales, les produits de dégradation atmosphérique 
peuvent être toxiques pour la santé humaine et l’environnement. Il est donc important 
d’identifier ces produits afin d’effectuer leur évaluation toxicologique. Généralement, les 
produits de dégradation sont moins toxiques que leurs composés parents. Toutefois, certains 
d’entre eux sont aussi, voir plus toxiques, que la molécule initiale [Lanyi and Dinya, 2005].  
Quelques études se sont intéressées à la formation des produits de dégradations de 
pesticides dans l’atmosphère [Atkinson, 1999]. Les composés identifiés ont fréquemment été 
observés dans la pluie, la neige et les brouillards. Certains ont également été retrouvés dans 
les phases gazeuse et particulaire comme la deséthylterbuthylazine provenant de la 
terbuthylazine [Sauret et al., 2000]. Par ailleurs, il a été montré que l’ozonolyse hétérogène de 
la cypermethrine et l’oxydation du dichlorvos en phase gazeuse par les radicaux hydroxyles 
engendraient la production significative de phosgène, un gaz très toxique (Cl2CO, gaz de 
combat) [Feingenbrugel et al., 2006 ; Segal-Rosenheimer and Dubowski, 2007]. Toutefois, la 
réactivité atmosphérique des pesticides n’étant souvent pas clairement établie, les métabolites 
ne sont généralement pas identifiés. Dans ces conditions, il est impossible de tirer des 
généralités sur leur toxicité ou de mesurer leur concentration environnementale [Sinclair et 
Boxall, 2003]. C’est en étudiant expérimentalement les dégradations atmosphériques 
(mécanisme et cinétique) que l’on pourra identifier les produits formés et approfondir nos 
connaissances sur leur devenir environnemental ainsi que sur leur (éco)toxicité éventuelle.  
 
II.5.3. Temps de vie atmosphérique 
Afin de prévoir le devenir environnemental des pesticides, il faut tenir compte de leur 
comportement atmosphérique. Leur dispersion sur une plus ou moins grande échelle va 













dépendre de la durée de leur transport, elle-même reliée à la vitesse d’élimination du composé 
dans l’atmosphère. Il est donc nécessaire de connaître leur temps de vie atmosphérique (τtot) . 
Ce dernier peut être calculé de la façon suivante [Atkinson et al., 1999, Finlayson-Pitts and 
Pitts, 2000]:  




où τdep et τchim représentent respectivement le temps de vie par rapport aux processus de dépôt 
et de réactivité chimique. 
Le temps de vie lié aux processus de dépôt peut lui-même être subdivisé en temps de vie 
induit par les dépôts  sec (τsec) et humide (thum): 
(E5) 
 
Le temps de vie par rapport à un dépôt est fonction de la constante de vitesse des dépôts sec 
(ksec) et humide (khum). 
De la même manière, le temps de vie par rapport aux processus chimiques (τchim) prend en 
compte toutes les principalement voies de dégradation atmosphériques des pesticides : 
(E6) 
 
Le temps de vie d’un composé par rapport à la photolyse (τphot), est inversement proportionnel 
à la constante (ou fréquence) de photolyse (J), soit : 





Le temps de vie d’un composé (τx) par rapport à un oxydant atmosphérique X (O3, OH, NO3, 
Cl…) est donné par : 
(E8) 
où kx est la constante cinétique de la réaction entre le pesticide et l’oxydant X considéré, [X] 
est la concentration atmosphérique de l’oxydant X. 
Notons qu’il est possible de rencontrer dans la littérature les temps de demi-vie atmosphérique 
(τ1/2x), c’est-à-dire le temps au bout duquel la concentration initiale du polluant est réduite de 
moitié.  
Les durées de vie atmosphérique des pesticides sont généralement estimées à partir de 
la procédure SAR prenant uniquement en compte la réactivité en phase gazeuse théorique (Cf. 
Section II.5.2.b). Cette démarche est effectuée parce que :  
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 la voie de dégradation par les radicaux OH est généralement dominante, 
 il existe peu de constantes cinétiques en phase gazeuse (par rapport à OH) obtenues 
expérimentalement, 
 peu d’informations complémentaires sont disponibles pour ces composés (constantes de 
vitesse en phase hétérogène, fréquence de photolyse, réactivité par rapport à O3…). 
Cependant, Sheringer et al. (2004) remettent en cause ces estimations de temps de vie en 
raison de leur incohérence avec les mesures de terrains (Cf. Section II.4). Ils apportent 
plusieurs explications quant à l’origine de cette inadéquation : 
 Explication 1 : Les estimations de la réactivité en phase gazeuse sont trop élevées. 
Ceci peut être lié au fait que les constantes de vitesse (kOH) sont directement sur-estimées par 
la procédure SAR. D’autre part, ces constantes devraient être corrigées d’un facteur qui 
prendrait en compte des paramètres fortement influents : la température et/ou les 
concentrations en radicaux OH. En effet, ces concentrations sont très variables (latitude, 
moment du jour) et peuvent être très faibles dans certaines régions. Ainsi, l’incertitude sur les 
concentrations atmosphériques de OH se répercutera sur l’incertitude des temps de vie qui en 
sera d’entant plus importante. Par ailleurs, la température est souvent bien plus basse en 
altitude qu’au niveau du sol. Or, les constantes cinétiques, qu’elles soient estimées ou 
mesurées, sont fournies habituellement à température ambiante (20-25°C). Les constantes 
cinétiques utilisées sont donc souvent sur-estimées par rapport aux conditions atmosphériques 
[Scheyer, 2004].  
 Explication 2 : Une fraction significative de pesticides est associée à des particules, mais 
n’est pas prise en compte. 
On peut supposer que les constantes de vitesse de cette fraction adsorbée (kpart) sont plus 
faibles que celles en phases gazeuses (kOH). Dans ce cas, la constante de vitesse de 
dégradation effective dans l’atmosphère (keff) peut être exprimée par l’équation E9 : 
(E9)   keff = (1-θ) × kOH + θ . kpart 
où θ représente la fraction de molécules adsorbées. Cependant le problème sous-jacent réside 
dans les incertitudes liées à l’estimation de θ et dans la méconnaissance de la réactivité 
hétérogène des pesticides (donc de kpart). 
Ces mêmes auteurs désignent d’autres paramètres « oubliés » comme le dépôt 
océanique, les interactions entre les pesticides et les surfaces de dépôt. De même, une fois 
déposés, les pesticides peuvent se revolatiliser si les conditions environnementales changent 
[Van Jaarsveld and Van Pul, 1999], phénomène qui n’est pas non plus pris en compte. Ainsi, 































certains auteurs indiquent l'existence d'une incertitude d’un facteur 4 sur l’estimation des 
durées de vie atmosphérique [Van Pul et al., 1999], mais il est fort probable que ce facteur 
soit bien supérieur pour certains pesticides (en particulier les moins volatils).  
Malgré leur manque de précision, les durées de vie atmosphérique actuellement 
estimées permettent néanmoins de disposer des ordres de grandeur et de comparer le devenir 
atmosphérique des différents composés entre eux. Rappelons enfin qu’un composé est 
susceptible de subir un transport longue distance si son temps de demi-vie est supérieure à 2 
jours [Convention de Stockholm, 2001] (Cf. Chap I), encore faut-il disposer d’estimations 
correctes des  durées de vie atmosphériques. Ainsi, l’amélioration de ce paramètre est 
essentiel et passe impérativement par une meilleure connaissance de la fraction de pesticides 




La figure II.4 suivante résume les principaux phénomènes pouvant intervenir dans le 















Figure II.4 : Comportement des pesticides dans l’atmosphère 
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De manière générale, la littérature est pauvre en données sur la dégradation 
atmosphérique des pesticides et en particulier pour ceux récemment commercialisés. 
L’utilisation d’estimations théoriques ou d’extrapolations basés uniquement sur leur réactivité 
en phase gazeuse, aboutit à d’importantes incertitudes. Pourtant, c’est grâce à l’étude des 
processus d’élimination que les temps de résidence des pesticides dans l'atmosphère sont 
calculés. Des temps fiables permettraient de mieux prévoir le transport des substances et donc 
leur dissémination dans l’environnement.  
A l’heure actuelle, des modèles de dynamique atmosphérique élaborés pour d’autres 
polluants atmosphériques (ozone, dioxyde de soufre) sont utilisés pour prévoir la dispersion 
des pesticides [Van Pul et al., 1999]. Les résultats des simulations pour les pesticides sont 
entachés d'une importante incertitude qu'il est difficile de quantifier en raison des manques de 
données, notamment sur les émissions et les processus d’élimination [Van Pul et al., 1999]. 
Afin d’améliorer notre compréhension du devenir des pesticides dans 
l’environnement, plusieurs axes de recherches doivent être développés : 
 Les cinétiques de dégradation atmosphérique des produits phytosanitaires dans 
l’atmosphère sont mal connues et doivent être étudiées en priorité. La dégradation dans les 
trois phases atmosphériques (gazeuse, liquide et solide) est concernée. On remarque que la 
réactivité des pesticides en phase particulaire est particulièrement mal documentée (cinétiques 
de dégradation, produits formés, rôle de la nature de la particule). 
 La répartition des pesticides entre les trois phases atmosphériques et surtout la distribution 
gaz/particules nécessite encore des mesures pour une meilleure compréhension du 
phénomène. 
 Des données sur la distribution en taille et sur la nature des particules sur lesquels 
s’adsorbent les pesticides seraient très utiles pour les études de répartition, de réactivité et de 
dépôt. 
 Il est nécessaire de détenir plus d’informations pour l’estimation des échanges de flux 
air/eau, air/sol et air/végétation lors du dépôt sec, notamment sur les concentrations des 
composés accumulés dans l’eau et le sol.  
 Les processus de volatilisation post-application méritent d’être plus documentés et tout 
spécialement la volatilisation à partir des plantes qui n’est pas encore bien comprise. 
 Les paramètres physiques influençant le phénomène de dérive doivent être mieux cernés.  
 Il y a très peu d’études sur les produits de dégradation qui pourraient être aussi, voire plus, 
toxiques que les pesticides parents. 
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 Dans la description des divers processus, l’incertitude sur les propriétés physico-
chimiques joue un rôle important. Des paramètres comme la pression de vapeur (équilibre 
gaz/particule) et la constante de Henry (équilibre gaz/eau) doivent être plus précises et 
données en fonction d’une gamme de températures plus étendue (actuellement entre 20 et 
25°C). 
Il existe une large gamme de produits phytosanitaires et la plupart des données 
disponibles concernent quelques pesticides d’ancienne génération (DDT, Lindane, Atrazine, 
HCH…) qui sont souvent interdits d'utilisation à l’heure actuelle. Face à l’évolution 
continuelle du marché (avancées de la réglementation et de la recherche), les études passées 
ne sont pas toujours représentatives de l’état actuel de la pollution atmosphérique par les 
pesticides. Bien que ces connaissances soient utiles pour faire des estimations sur les 
pesticides les plus récents, de nouvelles études doivent se focaliser sur les nouveaux produits 
phytosanitaires souvent plus polaires que les anciens. 
 
Parmi toutes les problématiques liées aux pesticides dans l’atmosphère, nous avons 
choisi d’étudier leur réactivité hétérogène. En effet, de nombreux produits phytosanitaires 
sont semi-volatils et se trouvent, dans l’atmosphère, associés à des particules. Pourtant, les 
estimations de leur dégradation atmosphérique ne prennent pas en compte ce facteur, tout 
simplement parce que seule la réactivité en phase gazeuse est accessible. Ainsi, une meilleure 
connaissance de la dégradation hétérogène permettrait de mieux appréhender le devenir 
atmosphérique des produits phytosanitaires en améliorant l’estimation de leur temps de vie. 
Cette dernière information est un élément très important du dossier d’homologation des 
substances actives. Par ailleurs, la réactivité hétérogène requière globalement encore 
beaucoup d’investigation en chimie atmosphérique. Même si celle-ci est étudiée depuis 
quelques années, notamment sur les HAP, beaucoup d’interrogations demeurent quant au rôle 
des particules. Ainsi, ce travail rassemble deux problématiques importantes : celle du devenir 
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Depuis quelques années, un grand intérêt est porté à la réactivité hétérogène à la 
surface des particules solides et liquides. Une compréhension de cette chimie est primordiale 
car celle-ci affecte de nombreux processus atmosphériques [Ravishankara and Longfellow, 
1999]. L’exemple le plus célèbre est la réaction hétérogène se déroulant à la surface des 
nuages polaires stratosphériques et responsable du « trou d’ozone » dans la stratosphère 
[Crutzen and Arnold, 1986]. Au niveau de la troposphère, Stemmler et al. (2006) ont 
récemment montré que l’acide nitreux (HONO) produit à la surface de films d’acide humique 
(photo-induction) joue un rôle majeur dans la chimie de la basse troposphère, notamment en 
contribuant significativement à la production de radicaux hydroxyles.  
 
III.1. Particules atmosphériques          
 
L’atmosphère contient des particules liquides et/ou solides appelées particules 
d’aérosols, à raison de 108 particules.cm-3 [Finlayson-Pitts and Pitts, 1986]. Ces particules ont 
de multiples sources et modes de formation qui induisent des compositions chimiques et des 
propriétés physiques très variables. En raison du vieillissement des particules pendant leur 
séjour, ces caractéristiques sont en permanente évolution ce qui rend leurs propriétés 
particulièrement complexes. On trouvera en Annexe III une synthèse bibliographique 
Partie 1, Chapitre III : Réactivité atmosphérique hétérogène 
54 
détaillée sur les impacts, les sources, les propriétés granulométriques et la chimie des 
particules d’aérosols atmosphériques 
Les particules sont le siège de réactions hétérogènes qui peuvent être une voie 
d’élimination de réactif gazeux ou une voie de dégradation de substances organiques adsorbés 
à la surface des particules. Cette réactivité hétérogène peut être compétitive avec la chimie en 
phase gazeuse homogène, tant sur le plan cinétique que mécanistique. L’aérosol peut être 
aussi bien un inhibiteur qu’un promoteur d’une réaction. Par exemple, Perraudin et al. (2007) 
ont montré que les HAP sont plus rapidement dégradés par l’ozone lorsqu’ils sont associés à 
des particules de silice et de graphite que lorsqu’ils sont présents dans la phase gazeuse. Mais, 
qu’en est-il pour les pesticides ? Pour pouvoir aborder cette problématique, il nous faut déjà 
connaître les théories cinétiques utilisées dans l’étude de la réactivité hétérogène.  
 
III.2. Théories cinétiques 
 
 Un composé gazeux peut se lier à la surface d’un solide par physisorption ou par 
chimisorption [Finlayson-Pitts and Pitts, 1986 ]. La physisorption met en jeu des liaisons de 
type Van der Waals correspondant à de faibles énergies (généralement inférieures à 21 
kJ.mole-1). En raison de la faiblesse de ces énergies, le phénomène est réversible. La 
chimisorption correspond à l'établissement de liaisons covalentes entre la molécule gazeuse et 
le solide. L'énergie mise en jeu (typiquement entre 420 et 4200 kJ.mole-1) est beaucoup plus 
élevée que pour la physisorption. Ce type de processus est généralement plus lent que 
l’adsorption physique et souvent irréversible. 
Les cinétiques des réactions hétérogènes peuvent être décrites à l'aide de modèles 
théoriques dont les plus courants sont présentés ci-dessous. 
 
III.2.1. Mécanismes d’adsorption 
 Considérons, dans un premier temps, l’adsorption d’un seul composé à la surface 
d’une particule. Ce phénomène va dépendre de la disponibilité des sites d’adsorption pour 
« accueillir » l’espèce chimique considérée, provenant de la phase gazeuse.  
 
 












III.2.1.a. Isotherme de Langmuir 
L’adsorption du gaz est la première étape de la réaction hétérogène. L’isotherme de 
Langmuir est fréquemment utilisée pour décrire l’équilibre d’adsorption lors de la formation 
d’une monocouche uniforme à la surface de la particule. Il est basé sur les hypothèses 
suivantes [Seinfeld and Pandis, 1998]: 
 Tous les sites d’adsorption à la surface sont équivalents. 
 Il n’y a pas d’interaction horizontale entre les molécules adsorbées. 
 L'énergie d’adsorption sur tous les sites est la même. 




où Gg et Gads représentent la molécule G, respectivement en phase gazeuse et en phase 
adsorbée, S le site d’absorption, kads la constante d'adsorption et kdes la constante de 
désorption. L’isotherme de Langmuir peut être développée en considérant le rapport des 
vitesses d’adsorption (vads) et de désorption (vdes) du composé G sur la surface. Cet équilibre 
est décrit par l'équation R1 : 
     kdes 
(R1)  Gg Gads  
       kads 
La vitesse vads est proportionnelle à la concentration [Gg] (qui d’après la théorie 
cinétique est proportionnelle au nombre de collisions de G avec la surface) et à la fraction de 
la surface disponible pour l’adsorption. Si θG est la fraction de la surface déjà recouverte par 
G, la fraction encore disponible pour la réaction est 1-θG. Alors, la vitesse d’adsorption peut 
être calculée par l’équation E1 suivante :
 
(E1)  vads=kads[Gg](1-θG) 
De même, la vitesse  de désorption (vdes) est proportionnelle à la concentration de composés 
adsorbée à la surface : 
(E2)  vdes=kdesθG 
A l’équilibre (vads = vdes), en notant kads/kdes = KG, où KG est la constante d’équilibre (à une 
température donnée) pour le mécanisme M1, on obtient l’isotherme de Langmuir : 
 
(E3) 

















L’isotherme de Langmuir est l'équation la plus couramment utilisée pour décrire 
l’adsorption des gaz à la surface de solides. Cependant, d’autres équations ont été proposées 
comme l’isotherme de Freundlich ou la théorie de BET (Brunauer Emmett et Teller) 
[Finlayson-Pitts and Pitts, 1986 ; Seinfeld and Pandis, 1998]. Cette dernière permet 
notamment d’envisager la formation d’une multicouche d’adsorption. Notons que ces diverses 
équations décrivent imparfaitement l’adsorption de gaz sur les aérosols atmosphériques, 
compte tenu des hypothèses nécessaires à leur développement. Néanmoins, l’isotherme de 
Langmuir présente l'avantage d'être une expression simple de la cinétique de réaction. Cette 
équation est donc fréquemment utilisée pour les réactions de surfaces en chimie 
atmosphérique. 
 
L’isotherme de Langmuir peut être utilisée pour estimer des vitesses de réactions 
unimoléculaires ayant lieu à la surface de solide. Si une molécule G est rapidement adsorbée à 
la surface, et y subit une réaction chimique lente, cette dernière sera l’étape cinétiquement 
limitante [Finlayson-Pitts and Pitts, 1986 ]. Pour une réaction unimoléculaire (R2), la 
concentration des espèces réactives à la surface est proportionnelle à la fraction θG de la 
surface qui est recouverte par G : 
             kR 
(R2)  Gads  P 
où kR représente la constante de vitesse de la réaction unimoléculaire et P, le produit de cette 
réaction.  
La vitesse de la réaction de formation du produit (vR) peut s'écrire selon l'équation : 
(E4)  vR=kRθG 
En remplaçant θG par sa valeur obtenue dans l'équation E3, on obtient : 
(E5) 
 
Ce type de réaction présente deux comportements extrêmes de l’isotherme de 
Langmuir : 
 A basse concentration (concentration de Gg tend vers 0), θG est petit et proportionnel à la 
concentration. La cinétique est du premier ordre par rapport à Gg et s'écrit : 
(E6)  vR=kRKG[Gg]  (Cf. Fig. III.1) 
 A haute concentration, θG est approximativement égal à 1, la réaction est d’ordre zéro et 
s'écrit : 
(E7)  vR=kR   (Cf. Fig. III.1) 









Figure III.1 : Dépendance entre la vitesse de réaction unimoléculaire de surface vR et la 
concentration en phase gazeuse [Gg] d’un composé G adsorbé à la surface. 
 
III.2.1.b.  Inhibition 
Une complication survient pour les réactions de surface lorsqu’une molécule autre que 
le réactif est adsorbée à la surface. Cela réduit la surface disponible pour la réaction et donc la 
vitesse de cette dernière. Si la fraction de la surface disponible pour le réactif G est θG et celle 











où [Gg] et [Ig] sont les concentrations en phases gazeuse, respectivement de la molécule G et 
de l’inhibiteur I. KG et KI représentent les constantes d’équilibre, respectivement de G et de I, 
telles que KG = kads,G/kdes,G (kads,G et kdes,G,  constantes d’adsorption et de désorption de G) et 
KI = kads,I/kdes,I (kads,I et kdes,I, constantes d’adsorption et de désorption de I).  
La vitesse de réaction de Gads (pour la réaction R2) (vI) est alors : 













Si la concentration du réactif G est faible devant celle de l’inhibiteur de telle sorte que la 




























 Afin d’illustrer ce mécanisme d’inhibition, on peut citer les travaux de Mogili et al. 
(2006) qui ont étudié l’adsorption de l’ozone à la surface d’aérosols d’oxyde d’aluminium et 
de fer. Ils ont montré que le coefficient de piégeage de l’O3 décroît significativement lorsque 
l’humidité relative augmente. Les molécules d’eau occupent une partie des sites d’adsorption 
disponibles et limite donc le piégeage de l’ozone. Des situations plus complexes apparaissent 
lorsque l’inhibiteur est un produit de réaction. Cela est le cas, par exemple, pour la réaction 
entre NO2 gazeux et des sels marins comme NaCl où une couche de NaNO3 apparaît à la 
surface des sels en question [Finlayson-Pitts, 2003]. Par conséquent, au fur et à mesure de 
l’avancement de la réaction et du recouvrement de la surface avec le produit formé, la 
réaction ralentit.  
 
III.2.2. Les réactions bimoléculaires 
L’isotherme de Langmuir peut également être appliquée pour décrire des vitesses de 
réactions bi-moléculaires à la surface d'un solide. Ces réactions se divisent en plusieurs 
catégories selon qu’une ou deux molécules sont adsorbées à la surface.  
 
III.2.2.a. Le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood (LH) 
Dans ce mécanisme, deux molécules gazeuses A et B sont adsorbées à la surface des 
particules. Si elles sont adsorbées sur des sites adjacents, elles peuvent réagir entre elles. Le(s) 
produit(s) formé(s) est (sont) désorbé(s) vers la phase gazeuse. Si A et B sont en compétition 
pour les mêmes sites d’adsorption, alors la réaction peut être représentée par le mécanisme 




où Ag et Bg représentent les molécules A et B en phase gazeuse, Aads et Bads, les molécules A 
et B adsorbés, enfin, S, le site d’absorption.  
On peut considérer les réactions suivantes : 
kA, des 
(R3)  Ag + S  Aads          avec: 
kA, ads 
où kA, ads est la constante d'adsorption, kA, des, la constante de désorption et KA, la constante 
d’équilibre de la molécule A.  
Ag + Bg + - S – S - - S – S - + produits gazeux
Adsorption 
de A et  B
Réaction entre A et 
B adsorbés
Aads Bads
- S – S -
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(R4)  Bg + S Bads  avec:  
kB, ads 
où kB, ads est la constante d'adsorption, kB, des, la constante de désorption et KB, la constante 
d’équilibre de la molécule B.  
kLH 
(R5)  Aads + Bads Pg + S - S 
où Pg représente le(s) produit(s) de réaction en phase gazeuse et kLH, la constante de vitesse 
de la réaction de type LH entre Aads et Bads. 
Avec le mécanisme de LH, la vitesse de la réaction bi-moléculaire est proportionnelle 
à la fraction de la surface recouverte par les deux réactifs adsorbés, θA et θB. D’après 
l’isotherme de Langmuir, si la vitesse de réaction entre A et B à la surface est beaucoup plus 
lente que l’accomplissement des équilibres de désorption-adsorption de A et B, alors au 
moment de la réaction les équilibres seront atteints et on peut écrire :  
(E12)   vA,ads = vA,des    
(E13)  vB,ads = vB,des  
où vA,ads, vA,des, vB,ads et vB,des sont les vitesses d’adsorption et de désorption de A et de B 
respectivement.  
Si θA et θB représentent les fractions de la surface déjà recouverte par les molécules A et B, 
respectivement, la fraction encore disponible pour la réaction est 1-θA-θB. Les relations 
d'équilibre de l'équation E13 peuvent alors s'écrire (en reprenant le raisonnement de 
l’isotherme de Langmuir) :  
(E14)  kA,ads(1-θA-θB)[Ag] = kA,des θA  
où [Ag] est la concentration de A gazeux. 
De même, on peut établir la reaction suivante selon l’équation E14 : 
(E15)  kB,ads(1-θA-θB)[Bg] = kB,des θB  
où [Bg] est la concentration de B gazeux. 
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La loi de la vitesse (vLH) pour la réaction bimoléculaire entre A et B adsorbés est alors 
donnée par [Finlayson-Pitts and Pitts, 1986] :  
(E18)  vLH=kLHθAθB  
D’où: 
(E19) 
Si [Ag] est constante et que [Bg] varie, la vitesse augmente dans un premier temps avec 
[Bg], puis décroît comme le montre la figure III.2. La diminution survient à d’importantes 
concentrations en B gazeux, la molécule B pouvant alors s’adsorber en grandes quantités et 









Figure III.2 : Variation de la vitesse de réaction bimoléculaire de surface entre deux espèces 
adsorbées A et B en fonction de la concentration de Bg selon le mécanisme de LH, 
lorsque [Ag] est constant et [Bg] variable. 
 Le mécanisme de LH est couramment utilisé dans l’étude des réactions hétérogènes 
impliquant l’ozone, et ce, notamment depuis que Pöschl et al. (2001) ont démontré la validité 
de ce mécanisme pour la réaction du benzo(a)pyrène (BaP) adsorbé sur des particules de suie 
avec l’ozone en présence de vapeur d’eau. Dans ce cas, les concentrations en ozone gazeux et 
en BaP correspondraient à [Bg] et [Ag] respectivement. Depuis, Kwamena et al. (2004) ont 
étudié l’ozonolyse du BaP adsorbé sur des particules de sels et sur des aérosols organiques 
solides. Les réactions ont montré une cinétique du pseudo-premier ordre par rapport à la 
dégradation du BaP avec une constante de vitesse qui suit le mécanisme de LH.   
  
III.2.2.b. Le mécanisme de Langmuir-Rideal (LR) 
Un deuxième mécanisme, connu sous le nom de Langmuir-Rideal (ou Eley-Rideal), 
part de l'hypothèse qu’un seul des deux réactifs (A) est adsorbé à la surface avant la réaction. 
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adsorbé A puis réagit. B peut être adsorbée sur la surface, mais ne réagit pas alors avec A. 
Le(s) produit(s) P de la réaction sont formé(s) en phase gazeuse. Ce mécanisme M3 peut être 





Les différentes notations (S, Ag, Aads, kA,ads, KA, KB, Pg…) utilisées correspondent aux 
définitions données dans la section II.2.2.a.  
On considère les réactions suivantes : 
kA, ads 








(E22)  Bg + Aads  Pg + S 
 
Le mécanisme de LR implique donc une réaction entre une espèce A adsorbée et une 
molécule Bg en phase gazeuse. La vitesse de réaction est alors donnée par :  
(E23)  vLR=kLR[Bg]θA  
où kLR est la constante de vitesse de la réaction de type LR entre Aads et Bg. 
En prenant en compte que B peut être adsorbé à la surface en plus de A, l’expression de θA est 
donnée par :  
(E24) 
 
On ne peut pas supposer qu’aucune molécule de B ne s’adsorbe à la surface. B est bien en 
compétition avec A pour les sites de surfaces et cela doit être pris en compte dans l’expression 
de la vitesse (vLR). La loi de vitesse de la réaction bimoléculaire en surface est alors : 
(E25)  vLR=kLRθA[Bg] 
D’où : 
(E26) 




- S – S - + Bg
Réaction entre A 
adsorbé et B gazeux
- S – S - + produits gazeux
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Sur la figure III.3, la vitesse vLR est représentée en fonction de [Bg]. Pour de faibles 
concentrations de Bg, la vitesse est contrôlée par [Bg], mais pour des concentrations élevées, 
[Bg] n'est plus un facteur limitant et la courbe d'évolution de la vitesse de la réaction tend vers 
une asymptote. En effet, le nombre de collisions des molécules B avec la surface est 
proportionnel à [Bg]. Mais pour des concentrations très importantes de B, le nombre de 
collisions est suffisamment grand pour ne plus influencer sur la vitesse. C’est alors la 
disponibilité de A adsorbé à la surface qui devient le facteur limitant. Notons  que l’évolution 
des vitesses de réaction par rapport à [Ag] et [Bg] permet de distinguer les deux mécanismes 









Figure III.3 : Variation de la vitesse de réaction bi-moléculaire de surface entre une espèce A 
adsorbée et une molécule B gazeuse selon le mécanisme de LR lorsque [Ag] est constant 
et [Bg] variable. 
A titre d’exemple, Teplyakov and Bent (1995) ont montré que l’addition d’hydrogène 
sur du cyclohexene adsorbé sur du cuivre suit un mécanisme de LR. En effet, des études 
antérieures avaient montré qu’aucune réaction ne se produisait lorsque des atomes 
d'hydrogène et des alcènes étaient adsorbés à la surface du cuivre. Par contre, la mise en 
présence d’atomes d'hydrogène gazeux avec une monocouche d’alcène à la surface du cuivre 
conduisait à la génération de groupes alkyl.  
 
Il n’est pas toujours facile de faire la distinction entre les mécanismes de LR et de LH 
selon les résultats expérimentaux obtenus. D’ailleurs, certaines études proposent de prendre 
en compte les deux modèles pour parvenir à une meilleure corrélation avec les données 
obtenues. Par ailleurs, ces mécanismes considèrent que les molécules A et B s'adsorbent sur 
les mêmes sites d’adsorption et que ces sites ne sont pas dégradés ou modifiés au cours de la 
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modèles sont certainement trop simplistes pour représenter des situations réelles. Toutefois, 





Les deux théories cinétiques présentées précédemment (LH et LR) ne prennent pas en 
compte tous les processus de réactivité hétérogènes et multiphasiques se déroulant sur et dans 
les aérosols atmosphériques. Pöschl et al. (2007) proposent un modèle cinétique plus complet 
considérant l’ensemble des interactions gaz/particules ainsi que la chimie de surface des 
aérosols et des nuages. Ce modèle permet d’estimer les vitesses des réactions gaz/surface avec 
une seule étape cinétique de collision et de réaction (mécanisme de LR) et les réactions de la 
couche de surface impliquant des composés adsorbés (mécanisme de LH). Il est précisé que 
ce dernier type de réactions est influencé par l’hétérogénéité de la surface et par des 
interférences chimiques (activation ou inhibition par des espèces voisines….). De plus, le 
modèle considère également les réactions engageant l’intérieur de l’aérosol (bulk) ou la 
solubilité. Toutefois, comme notre étude est centrée sur un système simplifié (Cf. Partie 2), 
ces réactions ne seront pas détaillées dans cette étude. A présent, voyons comment les 
réactivités hétérogènes sont étudiées en laboratoire.  
 
 
III.3. Montages expérimentaux 
 
Les études des cinétiques des SVOC adsorbés sur des particules avec des oxydants 
gazeux sont toujours constituées d’une première étape qui consiste à préparer les particules. 
Généralement, il s’agit d’adsorber le composé organique à la surface de l’aérosol choisi. 
Ensuite, la réactivité est abordée en mettant en contact le composé organique adsorbé avec 
l'oxydant gazeux. Pour ce faire, plusieurs techniques expérimentales peuvent être utilisées. 
Celles-ci permettent de suivre l’évolution du composé gazeux, du composé adsorbé ou encore 
de la particule.  
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III.3.1. Etape préliminaire 
 Il existe plusieurs méthodes de préparation des aérosols qui sont plus ou moins 
représentatives des conditions atmosphériques. Il est probable que la technique choisie ait des 
conséquences sur les résultats cinétiques. 
  
III.3.1.a. Préparation des particules 
 Composé pur 
 Dans certains travaux, le composé organique solide est directement soumis à des 
espèces gazeuses sans avoir été au préalable adsorbé sur un aérosol. Le composé, sous forme 
liquide ou solide, est alors déposé sur des plaques ou des tubes de verre (pyrex, quartz), ou sur 
des filtres (papier, fibres de verre, téflon) [Rajagopalan et al., 1983 ; Lane and Katz, 1997; 
Bertram et al., 2001]. Ainsi, Lane and Katz (1997) ont étudié la photodégradation du 
benzo[b]fluoranthène dispersé à l’état de solide pur sur des plaques de verre.  
 
 Equilibre liquide/solide 
 Une technique assez similaire consiste à dissoudre les composés organiques dans un 
solvant puis d’épandre la solution sur les supports solides [Grosjean et al., 1983 ; Wu et al., 
1984 ; Samsonov and Pokrovskii, 2001 ; Kwamena et al., 2006 ; Vlasenko et al., 2008]. 
L'étude de réactivité est initiée après évaporation du solvant. Par exemple, Kwamena et al., 
(2006) ont utilisé des tubes de pyrex pour représenter un aérosol inerte. La surface intérieure 
des tubes a été recouverte par une solution d’anthracène dissous dans de l’acétonitrile. Après 
évaporation du solvant, il a été estimé que le recouvrement de la surface par l’anthracène était 
de 6,7.1013 molec.cm-2 en supposant une dispersion uniforme. Vlasenko et al. (2008) ont 
procédé de la même façon pour le pyrène. Les tubes de pyrex utilisés sont des réacteurs à 
écoulement au travers desquels passent des oxydants gazeux.  
Dans la grande majorité des études de réactivité hétérogène, les particules simulant 
l’aérosol atmosphérique (suie, silice, graphite, cendre…) sont recouvertes par un ou plusieurs 
composés organiques selon un équilibre liquide/solide [Daisey et al., 1982 ; Grosjean et al., 
1983 ; Alebic-Jurevic et al., 1990 ; Wortham et al., 1993; Bossan et al., 1995 ; Palm et al., 
1997 ; Palm et al., 1998 ; Reyes et al., 1998 ; Palm et al., 1999 ; Pöschl et al., 2001 ; Estève et 
al., 2004 ; Perraudin et al., 2005 ; Perraudin et al., 2007]. Les composés ciblés sont dans un 
premier temps dissous dans un solvant auquel sont ajoutées les particules. Après évaporation 
du solvant, les particules recouvertes de composés organiques sont récupérées et placées au 
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sein d’un système expérimental afin d’étudier la réactivité. Même si le principe de 
recouvrement est similaire à celui présenté précédemment, dans le cas présent il y a 
effectivement adsorption sur une particule et non pas sur une grande surface plane, ce qui est 
plus proche des conditions atmosphériques. Par exemple, Alebic-Jurevic et al., (1990) ont 
dissous des HAP dans de l’acétone. Après avoir effectué plusieurs dilutions de la solution 
mère (0,02 mg.mL-1), 5g de gel de silice ont été ajoutés à chacune des solutions. Enfin, 
l'acétone a été évaporée. La quantité de HAP adsorbés a été estimée entre 0,040 à 0,200 mg.g-
1
 entraînant un recouvrement partiel ou supérieur à une monocouche. De même, Palm et al. 
(1997) ont déposé de la terbuthylazine à la surface de particules de silice par dissolution dans 
du dichlorométhane. Par ce procédé de dissolution dans un solvant organique, les auteurs 
estiment généralement avoir effectué un recouvrement inférieur à une monocouche sauf 
lorsqu’ils ont volontairement augmenté les concentrations en phase liquide pour obtenir des 
recouvrements supérieurs à la monocouche.  
 Le mode de préparation des échantillons semble être un point important du protocole 
expérimentale puisque certains auteurs ont observé que le comportement des composés 
organiques, en l’occurrence des HAP, adsorbés sur des particules (suie…) était différent de 
celui observé pour des HAP purs déposés sur des filtres ou sur les parois d'un réacteur [Jäger 
and Hanus 1980 ; Grosjean et al., 1983].  
 
 Equilibre gaz/phase condensée 
Dans de nombreuses études, le composé organique est déposé à la surface d’un film 
liquide aqueux ou organique. Ainsi, Donaldson et al. (2005) ont effectué une adsorption de 
l’anthracène et du pyrène gazeux sur une surface liquide aqueuse avant d’étudier leur 
ozonolyse hétérogène. Cette méthode permet par la même occasion d’étudier le transfert de 
masse d’une substance gazeuse vers un liquide en présence d’oxydants gazeux comme dans 
les travaux de Raja and Valsaraj (2005).  
 
 Equilibre gaz/solide 
 Une dernière façon de procéder, moins répandue, consiste à adsorber le composé 
organique par le biais d’un équilibre gaz/solide [Korfmacher et al., 1980 ; Kwamena et al., 
2004 ; Donaldson et al., 2005 ; Raja and Valsaraj, 2005 ; Chen et al., 2006 ; Kwamena et al., 
2007]. Dans un premier temps, le composé organique ciblé est volatilisé (ou sublimé) dans un 
flux d'air ou d'azote afin de générer un flux gazeux contenant des molécules organiques. Ce 
flux est dirigé vers une enceinte où ont été disposées les particules. Par équilibre entre les 
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phases gazeuse et particulaire, une fraction des composés organiques s'adsorbent sur les 
particules. Cette méthode permet de s'approcher des conditions atmosphériques, notamment 
pour les SVOC. A titre d’exemple, Kwamena et al. (2004) ont procédé à l’adsorption du 
benzo[a]pyrène (BaP) gazeux sur des solides organiques (acide azélaic) et des sels (NaCl). Le 
pourcentage de recouvrement des particules par le BaP a été contrôlé en ajustant la 
concentration de BaP dans la phase gazeuse. Les auteurs ont estimé obtenir des 
recouvrements allant de moins d'une monocouche à plusieurs couches. Pöschl et al. (2001), 
ont dirigé un flux chargé de particules de suies et un flux contenant du BaP gazeux vers une 
enceinte de condensation maintenue à une température de 279 K. Les expériences ont été 
effectuées à différents niveaux de recouvrement de la surface (entre 0,2 et 2 monocouches). 
En supposant une distribution homogène des molécules de  BaP sur la surface, la monocouche 
est atteinte pour une adsorption de BaP de 1.1014 molec.cm-2. Etant donné que la procédure de 
préparation de la particule peut avoir un impact significatif sur les cinétiques, il parait 
important de rester proche de la réalité atmosphérique. Ainsi, nous avons choisi, dans cette 




 Quantité de composés organiques adsorbés 
 Diverses études [Wu et al., 1984 ; Alebic-Jurevic et al., 1990] ont montré que la 
quantité de composés organiques adsorbés influence fortement les vitesses de réactions. Ainsi, 
Alebic-Jurevic et al. (1990) ont montré que l'augmentation du taux de recouvrement des 
particules de silice (par équilibre liquide/solide) par des HAP diminuait leur réactivité vis-à-
vis de l'ozone. D’après ces auteurs, cela semble signifier que les molécules d’ozone réagissent 
dans un premier temps uniquement avec les molécules de HAP de la couche extérieur (dans le 
cas d’une multicouche ou d’agrégats). Les conditions de réaction restent inchangées jusqu’à 
ce que la quantité de HAP arrive au/sous le niveau d’une monocouche. Puis les effets du 
support interviennent sur la réactivité, dans cet exemple, en la ralentissant [Alebic-Jurevic et 
al., 1990]. Une dépendance similaire des vitesses de réaction à la quantité de HAP adsorbés a 
été observée dans une étude antérieure de Wu et al., 1984 traitant de l’ozonolyse à la surface 
de plaques de silice. Ces auteurs ont conclu que l’ozone gazeux réagit beaucoup plus 
rapidement avec les molécules de HAP situées en surface que celles présentes au-dessous. 
L’explication proposée suggère que les produits d’oxydation, qui ont une volatilité plus faible 
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que celle des réactifs de départ, empêchent l’oxydant d’atteindre la molécule de HAP située 
sous eux, dans le cas d’un recouvrement supérieur à une monocouche. 
Par ailleurs, notons que la nature physico-chimique du support influence la quantité de 
composés adsorbés. Par exemple, la taille des pores et la surface spécifique d’une particule 
détermine en partie la fraction de HAP disponible pour un oxydant [Perraudin et al., 2007]. 
On pourrait schématiquement représenter le phénomène de la façon suivante : un composé 
organique « logé » dans un pore, devenu alors difficilement accessible pour l'oxydant gazeux, 
entraîne un ralentissement de la réaction. 
 
 Effet du support 
 L’effet du support sur la réactivité hétérogène a été étudié en comparant la vitesse de 
dégradation d’un même composé adsorbé sur plusieurs types de particules. Ainsi, Korfmacher 
et al. (1980) ont montré que le BaP adsorbé sur des cendres froides était très résistant à la 
photolyse, alors que des pertes de 40-50% sont observées après 80 min d’exposition à la 
lumière lorsqu'il est adsorbé sur de l'aluminium. Depuis, ces résultats ont été confirmés pour 
de nombreux supports (particules carbonées, silice, solides organiques …) et pour divers 
oxydants (NO2, OH, O3) [Kwamena et al., 2004 ; Donaldson et al., 2005 ; Perraudin et al., 
2005 ; Estève et al., 2006 ; Kwamena et al., 2007 ; Perraudin et al., 2007]. Pour expliquer ces 
observations Perraudin et al. (2005 et 2007) suggèrent que, contrairement à la silice, le 
graphite stabilise chimiquement les HAP en raison des fortes interactions s’établissant entre 
les électrons pi délocalisés. Ceci pourrait expliquer que de faibles différences de réactivité 
soient observées entre différents HAP lorsqu'ils sont adsorbés sur des particules carbonées 
(type graphite) alors que les écarts de réactivités sont beaucoup plus prononcés avec des 
particules de silice (pour lesquelles les interactions ne sont pas aussi fortes).  
Certaines études considèrent que le mécanisme de Langmuir-Hinshelwood simule 
correctement la réactivité des HAP avec l’ozone [Pöschl et al., 2001 ; Kwamena et al., 2004 ; 
Donaldson et al., 2005 ; Kwamena et al., 2007]. Avec ce modèle mécanistique, la vitesse de 
réaction dépend de la capacité d’une particule à « piéger » l’oxydant avant que celui-ci ne 
réagisse avec le composé organique. En examinant leurs propres travaux et des données 
disponibles dans la littérature, Kwamena et al. (2004) ont classé l’efficacité de piégeage de 
l’ozone par différents supports : carbone élémentaire > plaque de silice > gel de silice non 
activé > carbone organique solide > sels inorganiques. La différence d’affinité de l’ozone 
pour ces surfaces peut expliquer, par exemple, l'augmentation de la vitesse d'ozonolyse à la 
surface des suies par rapport à d'autres supports solides comme les oxydes de métaux. De la 
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même façon, les auteurs ont observé une dégradation du BaP plus rapide à la surface de 
particules d’acide azelaic que sur des aérosols de NaCl.  
En cas de recouvrement partiel des aérosols, Alebic-Juretic et al. (2000) ne considèrent 
pas le modèle de LH, mais plutôt deux réactions compétitives : la destruction de l’ozone au 
contact de la surface de l'aérosol et la dégradation des HAP adsorbés par l’ozone gazeux. En 
comparant ces deux cinétiques, les auteurs ont montré que la voie d'ozonolyse des HAP était 
dominante pour la majorité des composés étudiés. Seul le fluoranthène et dans une moindre 
mesure le pyrène font exception. Avec ces composés, la voie de destruction de l’ozone par 
réaction avec la surface de l'aérosol est dominante. Le fait que l’O3 est plus rapidement détruit 
au contact de la particule qu’il ne réagit avec le fluoranthène permet en partie d’expliquer la 
stabilité de ce composé dans l’atmosphère.  
 
 Eau et autres molécules 
Kwamena et al. (2004) ont observé que l’augmentation de l’humidité relative (HR) 
favorise les cinétiques. Ce résultat peut être interprété comme un effet du substrat plutôt 
qu’une modification de la vitesse de réaction. Cela laisse alors supposer que l’ozone se lie 
plus fortement à la surface de l’aérosol organique lorsque celui-ci est recouvert d’une 
monocouche de molécules d’eau. Par contre, Pöschl et al. (2001), en étudiant l’ozonolyse du 
BaP sur des particules de suie avec une HR > 95%, ont observé une réduction à la fois de la 
vitesse de dégradation du HAP et de la perte d’ozone en surface, par rapport à un 
environnement sec. Ces résultats peuvent être attribués à l’adsorption compétitive de l’ozone 
et des molécules d’eau. Cette hypothèse a été reprise récemment par Mogili et al. (2006).  
Dans certaines études, plusieurs composés sont déposés simultanément sur les 
particules [Grosjean et al., 1983 ; Estève et al., 2004 ; Perraudin et al., 2005 ; Perraudin et al., 
2007]. Estève et al. (2004) ont étudié la réactivité de 11 HAP seuls ou en mélange adsorbés à 
la surface de particules carbonées. Les constantes de vitesse déterminées pour l’anthracène et 
le BaP étaient de 5 à 25% plus élevées dans le mélange que pour chaque substance adsorbée 
seule. Pour le phénanthrène et le fluoranthène, au contraire, la constante de vitesse mesurée 
était plus faible de 25 à 30% dans le mélange. Enfin, pour le benzo(e)pyrène, les résultats 
étaient similaires. 
La présence d’eau ou d’autres molécules organiques a donc un impact sur les vitesses 
de réactions. Mais, encore une fois, les propriétés physico-chimiques des aérosols vont jouer 
un rôle déterminant sur cet impact. 
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 Monocouche ou multicouche ? 
 La répartition du composé organique à la surface de l’aérosol sous forme de 
monocouche, de multicouche ou d'agrégats semble être un paramètre déterminant pour la 
réactivité. Pour estimer les taux de recouvrement des particules, on admet généralement que 
les molécules organiques s’adsorbent uniformément à la surface des aérosols. Mais rien 
n’empêche de penser que les composés puissent s’associer à une particule en formant 
localement des agrégats même si les quantités totales de molécules présentent ne suffiraient 
pas à former une monocouche complète. Cette approche a été utilisée par Estève et al. (2004) 
pour expliquer leurs résultats d’ozonolyse hétérogène des HAP sur du graphite en suggérant 
que les HAP placés au centre des agrégats ne seraient pas exposés à l'ozone. Pour savoir si les 
molécules d’anthracène se déposaient sous forme d’amas ou de façon uniforme Kwamena et 
al. (2006) ont enduit un tube de pyrex avec des quantités de HAP équivalentes à 0,3 et 3 
monocouches. Dans le cas d’une multicouche, une fraction de l’anthracène est inaccessible 
pour l’ozone, ce qui ne devrait pas être le cas pour un recouvrement partiel sans agrégat. 
Pourtant, quelque soit la situation (0,3 ou 3 monocouches), une fraction de l’anthracène 
adsorbé (25-75%) ne réagit pas. Ceci suggère que le composé ne se présente pas sous forme 
d’une couche uniforme, mais plutôt sous forme d'agrégats. Ainsi, seules les molécules en 
surface sont disponibles pour réagir avec l’ozone.  
 L'eau est sans doute la molécule pour laquelle la répartition à la surface des aérosols a 
été la plus étudiée. Des travaux de modélisations de l’adsorption de l’eau sur des surfaces 
organiques hydrophobes telles que les suies suggèrent que ce phénomène se déroule via la 
formation de petites grappes d’H2O qui prennent naissance au niveau des irrégularités des 
surfaces organiques [Rudich et al., 2000 ; Rudich, 2003]. Celles-ci constituent des centres de 
« nucléation » autour desquels viennent s'adsorber les molécules d’eau. La figure III.4 
présente les résultats d’une simulation de dynamique moléculaire concernant l’adsorption 
d’eau sur des surfaces hydrophobes. Deux cents molécules d'eau déposées au hasard sur une 
surface lisse (chaîne de C18) forment rapidement une gouttelette afin de minimiser les 
interactions avec la surface hydrophobe et de favoriser l'établissement de ponts à hydrogène 
entre les molécules d'eau. Lorsque la même expérience est réalisée sur une surface rugueuse 
(mélange de chaînes C18 et C22), l’eau mouille la surface, diminuant les interactions entre les 
molécules d'eau. Des processus similaires ont été observés pour des systèmes inorganiques 
tels que les sels [Laux et al., 1996 ; Luna et al., 1998 ; Rudich, 2003]. 
 















Figure III.4 : Simulation de dynamiques moléculaires de molécules d’eau à proximité de 
surfaces hydrophobes a) lisses et b) rugueuses [Rudich et al., 2000].  
 Dans le cas de surfaces plus complexes, telles que les suies, des simulations (Monte-
Carlo Grand Canonique, GCMC) montrent que les molécules d’eau occupent progressivement 
tous les pores disponibles dans la structure carbonée, jusqu'à la condensation de l'eau liquide 
autour de la particule [ADEME, 2008]. Cette étude a été complétée en considérant des 
particules de suie oxydées, présentant des sites hydrophiles (COOH) (Cf. Fig. III.5). Ainsi, 
lorsque la particule de suie est caractérisée par la présence de sites COOH et de pores de 
petites tailles, la compétition entre la nucléation de l’eau sur les sites hydrophiles et les effets 






Figure III.5 : Cliché extrait d’une simulation GCMC montrant la capture de molécules d’eau 
par une particule de suie (diamètre 7 nm) contenant des sites COOH répartis dans son volume 
[ADEME, 2008].  
 
a) b) 
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Ces exemples illustrent le fait que la quantité et la répartition des molécules d’eau 
adsorbées sur/dans les particules atmosphériques sont influencées par la nature physico-
chimique de ces dernières. Cette répartition n’est pas forcément uniforme, du moins, dans les 
premières étapes de l’adsorption. Même si le cas de l’eau est particulier, en raison de la 
polarité de cette molécule et des quantités disponibles dans l’atmosphère, il est possible 
d’envisager un comportement similaire pour les composés organiques. Par analogie, on peut 
penser que ceux-ci se concentrent sur des sites privilégiés selon la nature des interactions 
surface-molécules et molécules-molécules.  
Pour illustrer cette discussion, quelques exemples d’expériences d’adsorption sont 
présentés (Cf. Fig. III.6 et III.7). La figure III.6 présente le comportement déliquescent des 
cristaux de NaNO3 exposés à des taux croissants de vapeur d’eau [Hoffman et al., 2004]. On 
peut observer la formation de gouttelettes sur des sites spécifiques des particules et non une 







Figure III.6 : Images ESEM de cristaux de NaNO3 exposés à une humidité relative de a) 
45% et b) 75% [Hoffman et al., 2004]. 
La figure III.7 illustre l’adsorption d’acide oléique gazeux à la surface de particules de 
silice (de 1,6 µm de diamètre) [Rosen et al., 2008]. La flèche blanche en a) indique sans doute 
des molécules d’eau adsorbées avant exposition à l’acide. Les figures III.7 b et c permettent 
de visualiser l’acide oléique adsorbé en surface de la particule sous forme d’agrégats dont le 
nombre augmente avec la concentration en composé organique. Nous pouvons remarquer que 
l’adsorption n’est pas uniforme sur la surface, contrairement à ce qui est souvent supposé (ou 
attendu) dans les études de réactivité hétérogène. De plus, les auteurs précisent bien, qu’en 
émettant l’hypothèse d’une distribution uniforme de l’acide oléique, le recouvrement de la 
surface serait inférieur à une monocouche. Nous avons ici une preuve par l’image que les 
estimations du taux de recouvrement des surfaces par les composés organiques sont souvent 
très hypothétiques.  
a) b) 
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Figure III.7 : Images SEM de particules de silice (1,6 µm) a) avant exposition, b) après 
exposition à 1,2.10-3 Pa c) et 4,3.10-3 Pa d’acide oléique gazeux [Rosen et al., 2008]. 
 Nous avons vu que les caractéristiques de la particule influencent l’adsorption des 
composés organiques et leur réactivité avec les oxydants gazeux. Plusieurs théories cinétiques 
ont été élaborées pour décrire les réactions hétérogènes, mais aucune d’entre elles n'est 
totalement satisfaisante. De plus, on estime généralement être en présence de mono ou de 
multicouches de composés organiques. Or, nous venons de le voir notamment avec l'exemple 
de l’eau, que l’adsorption à la surface des particules est irrégulière (constitution d'agrégats). 
Chaque couple {composé organique + particule} est unique, étant donné que la distribution en 
surface dépend de la nature de l’aérosol, de celle du composé et de l’interaction entre les deux 
éléments. Ajoutons que, lors des études de réactivité hétérogène, le protocole d'adsorption des 
molécules organiques sur le support solide influence certainement la distribution des 
molécules. Il est donc important d’effectuer des expériences au plus près des conditions 
atmosphériques réelles. Toutefois, la complexité de l’association {composé organique + 
particule} dans l’atmosphère ne semble pas permettre, pour l’instant, l’extrapolation directe 
des résultats de laboratoire aux conditions atmosphériques [Ravishankara, 1999 ; Rudich, 
2003]. A l’heure actuelle, les travaux s’effectuent dans des conditions simplifiées, en 
considérant généralement un seul type de particules, un seul composé organique, un seul 
oxydant en milieu humide ou sec. Cette démarche est nécessaire pour améliorer nos 
connaissances sur la réactivité hétérogène et isoler l’impact de chaque paramètre.   
 
III.3.2. Etude cinétique 
 Les cinétiques hétérogènes peuvent être étudiées en suivant l'évolution temporelle de 
l’oxydant ou du composé organique adsorbé en surface. Les techniques utilisées pour 
effectuer ces suivis présentent de nombreuses variantes. Seuls les principes généraux seront 
décrits ici.  
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III.3.2.a. Suivi de l’oxydant 
Plusieurs techniques sont utilisées pour étudier l’interaction des gaz avec les particules 
comme, par exemple, la spectroscopie électronique à rayons X ou la microscopie électronique 
secondaire (SEM) [Finlayson-Pitts and Pitts, 1986 ; Hoffman et al., 2004 ; Laskin et al., 
2006]. Elles permettent d’examiner la surface avant et après exposition à des oxydants 
gazeux. Bien qu’elles apportent des informations intéressantes, elles ne sont pas applicables 
dans des conditions relevant de l’atmosphère en raison des faibles pressions qu’elles 
nécessitent. D’autres techniques comme la spectroscopie infrarouge peuvent être utilisées 
sous conditions atmosphériques. Il est possible de suivre les changements de la surface au fur 
et à mesure de la réaction [Hoffman et al., 2004]. Kwamena et al. (2007) ont utilisé un 
spectromètre FTIR (Fourier Transform InfraRed) pour déterminer la phase de leur aérosol 
(solide ou liquide condensé) d’acide azelaic ainsi que l’effet d’un changement de température. 
Une deuxième technique, moins répandue, consiste à suivre l’augmentation de la 
masse d’un solide alors qu’il est exposé à un gaz. Cet accroissement après exposition est 
supposé correspondre à la mesure des produits de la réaction gaz/solide restant à la surface 
[Finlayson-Pitts and Pitts, 1986]. La limite de cette méthode réside justement dans le fait que 
les produits de réaction peuvent être gazeux et donc qu’ils ne restent pas adsorbés à la surface. 
Enfin, une mesure, moins directe mais plus commune, consiste à étudier les réactions 
gaz/solide en faisant passer un oxydant gazeux au-dessus d'un solide (avec ou sans 
recouvrement) [Usher et al., 2003]. La décroissance des concentrations en oxydant gazeux est 
alors mesurée, par exemple au sein d’une cellule de Knudsen [Finlayson-Pitts and Pitts, 
1986]. Généralement, ces études permettent de déterminer le coefficient de piégeage de 
l’oxydant gazeux en prenant en compte les différences de ses concentrations entre l’amont et 
l’aval de la région contenant les particules [Donaldson et al., 2005 ; Michel et al., 2003]. Cette 
technique permet d’obtenir des informations sur la cinétique de perte de l’oxydant gazeux. 
Cependant, elle renseigne peu sur la réactivité réelle d’un composé organique qui serait 
adsorbé en surface notamment, en raison des phénomènes de réévaporation de l’oxydant 
gazeux ou encore de l’adsorption non uniforme du composé organique sur les particules 
[Finlayson-Pitts and Pitts, 2000]. Ainsi, ces études sont souvent accompagnées d’une analyse 
chimique des espèces organiques de surface.  
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III.3.2.b. Suivi du composé organique adsorbé sur les particules 
Certaines techniques permettent d’étudier la réactivité hétérogène en déterminant la 
quantité de composés organiques qui n’a pas réagi et qui reste à la surface des particules. 
Généralement, après avoir récupéré les aérosols, les composés organiques sont extraits dans 
un solvant organique (acétone, dichlorométhane, méthanol…), parfois à l’aide d’un système 
d’extraction (ultrasons, soxhlet…) [Kwamena et al., 2004 ; Palm et al., 1998 ; Kwamena et 
al., 2006 ; Kwamena et al., 2007 ; Grosjean et al., 1983 ; Alebic-Juretic et al., 1990 ; Estève et 
al., 2006 ; Korfmacher et al., 1980 ; Pöschl et al., 2001 ; Bossan et al., 1995]. L’extrait est 
filtré puis analysé. Il arrive qu’une étape de pré-concentration de l’échantillon soit nécessaire 
avant l’analyse [Kwamena et al., 2004 ; Estève et al., 2004 ; Pöschl et al ;, 2001]. Les 
systèmes analytiques utilisés sont assez classiques alliant séparation chromatographique 
(HPLC et GC) et détection (fluorescence, UV, spectrométrie de masse…). Le composé 
organique peut également être directement détecté sur la particules en observant les 
caractéristiques de son spectre de fluorescence [Kwamena et al., 2007 ; Wu et al., 1984]. 
Certaines réactions hétérogènes sont lentes et l’approche expérimentale doit prendre 
en compte ce facteur. Ce sera notamment le cas dans notre étude. Pour étudier ce type de 
réactivité, il est possible de mélanger dans une chambre statique (en verre, pyrex ou téflon) les 
aérosols et les oxydants gazeux et de les laisser réagir pendant une période définie 
[Korfmacher et al., 1980 ; Bossan et al., 1995 ; Palm et al., 1997 ; Palm et al., 1998, Palm et 
al., 1999]. Par exemple, Palm et al. (1997) ont mis en suspension des particules, 
préalablement recouvertes de pesticides (terbuthylazine) dans un ballon en verre de 2,4 m3 
utilisé comme chambre de réaction. En fin de réaction (exposition à O3 et OH), les aérosols 
étaient collectés sur un filtre. 
Dans d’autres travaux, des réacteurs à écoulement ont été utilisés. Certains sont 
équipés d’injecteurs mobiles afin de faire varier la surface et le temps d'exposition [Estève et 
al., 2004 ; Chen et al ;, 2006 ; Pöschl et al., 2001]. La molécule organique est déposée  
(associée ou non à des particules) sur un support solide tel que les parois du réacteur 
[Kwamena et al., 2006 ; Bertram et al ;, 2001] ou des filtres [Perraudin et al., 2005 ; Estève et 
al., 2004 ; Grosjean et al., 1983 ; Perraudin et al., 2007]. Dans d’autres cas, les particules 
enduites et les espèces gazeuses sont mélangées dans un flux commun au sein d’un réacteur 
[Kwamena et al., 2004 ; Kwamena et al., 2007]. Les aérosols sont collectés sur un filtre en 
sortie du réacteur (temps de résidence de l’ordre de la minute). Ce dernier type de montage 
n’est pas adapté aux composés peu réactifs (pesticides) pour qui sont requis des temps 
d’exposition relativement longs.  
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 Les deux méthodes (suivi des concentrations d'oxydant et suivi des concentrations de 
réactifs) utilisées pour l’étude de la réactivité hétérogène sont complémentaires. Elles 
permettent d'obtenir de nombreuses informations sur la cinétique des espèces gazeuses, des 
composés organiques adsorbés et du devenir de la surface de l’aérosol. Elles permettent de 
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 En raison du potentiel écotoxique des pesticides, il est nécessaire de connaître leur 
devenir environnemental. La majorité des travaux portent sur leurs dispersions et leurs 
dégradations dans les sols et les eaux. L'étude de leur devenir dans l’atmosphère est plus 
récente, pourtant une fraction importante des produits phytosanitaires passe dans 
l’atmosphère. Les mesures de terrain montrent que certains composés peuvent subir un 
transport sur de moyennes et longues distances. Ces données contredisent les estimations de 
temps de vie des pesticides concernés. Cette contradiction entre les temps de vie théoriques et 
les expériences de terrain témoigne d'une mauvaise connaissance des processus d’élimination 
des pesticides dans l’atmosphère. L’évaluation de l’efficacité des voies de dégradation 
photochimique semble la mieux comprise tandis que la réactivité hétérogène est 
particulièrement méconnue. Faute de données, cette réactivité hétérogène est supposée 
identique à la réactivité en phase gazeuse. Ce raisonnement confère d’importantes incertitudes 
sur les estimations des temps de vie atmosphérique des composés les moins volatils 
essentiellement présents en phase condensée. Pourtant, ces estimations sont requises lors de la 
procédure d’homologation des substances actives. Une mauvaise appréciation de ce paramètre 
peut avoir de lourdes conséquences sur l’autorisation de mise sur le marché d’un composé. Il 
est donc impératif d’améliorer les estimations de temps de vie atmosphérique des pesticides, 
et surtout des moins volatils. En l’état actuel des connaissances, on peut craindre qu’il soit 
possible d’homologuer des composés qui présentent un risque environnemental provenant 
notamment d’une mauvaise appréciation de leur potentiel de transport atmosphérique. 
Rappelons que selon la convention de Stockholm (Cf. Chap. 1), une substance peut être 
référée comme POP si son temps de demi-vie est supérieur à seulement deux jours dans 
l’atmosphère.  
Même si l’étude de la réactivité hétérogène est assez récente en chimie atmosphérique, 
les informations actuelles montrent globalement des différences significatives entre les 
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vitesses de dégradation en phase homogène (gazeuse) et hétérogène. L’influence de la nature 
de la particule a été démontrée dans de nombreux travaux. Toutefois, vu la complexité des 
associations entre particules atmosphériques et composés organiques, notamment des SVOC 
comme les pesticides, leur étude en laboratoire n’est pas aisée. L’approche expérimentale 
passe souvent par une simplification des conditions atmosphériques qui rendent les résultats 
difficilement extrapolables à l’atmosphère. Néanmoins, ces données permettent de déterminer 
si la réactivité hétérogène d’un composé donné est similaire à celle en phase gazeuse. 
L’objectif de ce travail de thèse est d’étudier la réactivité hétérogène de trois herbicides, 
l’alachlore, la terbuthylazine et la trifluraline, adsorbés à la surface de particules minérales 
représentatives d’un aérosol atmosphérique d'origine crustale. Ces pesticides, dont 
l’utilisation est ou était (jusqu’à peu) très répandue, ont également été choisis en raison de 
leurs potentialités de volatilité différentes. Deux oxydants seront étudiés : l’ozone et les 
radicaux hydroxyles qui représentent, avec la photolyse, les voies majeures de dégradation 
atmosphérique. Pour réaliser ce travail, nous avons développé et mis au point des protocoles 
et des montages expérimentaux pour la préparation des particules, la génération et la mesure 
des oxydants ainsi que le suivi de la dégradation des pesticides. Ces différents points ainsi que 
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Je n’ai trouvé qu’une chose pour laquelle en Europe on ne prélève pas encore 
d’argent, une chose que chacun peut commander comme il veut : l’aspiration de 
l’air. Pourtant je croirais presque que ce n’est qu’un oubli… 
 
















































































Ce chapitre a pour but de présenter le matériel utilisé et la méthodologie développée 
pour aborder la réactivité hétérogène des pesticides dans l’atmosphère. Les différents choix 
effectués, concernant aussi bien les produits phytosanitaires que le système analytique, seront 
expliqués et justifiés. 
 
IV.1. Choix préliminaires 
  
 Avant de présenter plus en détail la méthodologie entreprise dans cette étude, il 
convient d’expliquer quelques choix de départ, notamment celui des pesticides et des 
particules sélectionnés. 
  
IV.1.1. Composés organiques étudiés 
IV.1.1.a. Les pesticides ciblés par l’étude 
L’étude porte sur trois herbicides : l’alachlore, la terbuthylazine et la trifluraline.  Afin 
d’éprouver les montages expérimentaux développés, les molécules ont été sélectionnées selon 
leurs caractéristiques physico-chimiques différentes. Plus particulièrement, elles présentent 
trois potentialités de volatilisation distinctes comme le montre en partie leur pression de 
vapeur saturante (Cf. Tab. IV.1).  
De plus, ces paramètres physico-chimiques impliquent une répartition gaz/particules 
dans l’atmosphère variée. Ainsi, la trifluraline est majoritairement présente dans l’air en phase 
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gazeuse quelque soit la température ambiante [Scheyer et al., 2005b ; Scheyer et al., 2008]. 
L’alachlore est réparti entre les deux phases avec une préférence pour la phase gazeuse 
[Scheyer et al., 2005b ; Sauret et al., 2008 ; Scheyer et al., 2008]. Enfin, la terbuthylazine est 
presque exclusivement associée à des particules atmosphériques [Sauret et al., 2000 ; Sauret et 
al., 2008].  
[1] GRAP Poitou-Charentes, 2004 ; [2] SYRRES, 2008 ; [3]  C.I.L., 2005 ; [4] AOPWIN v.1.92, 2000 ; [5] 
AGRITOX 
*
 DJA=Dose journalière admissible, calculée à partir de la Dose Sans Effet de l'espèce animale la plus sensible. 
**
 Estimation de la réaction en phase gazeuse avec le radical OH ([OH]=1,5.106 molec.cm-3) sur un jour de 12 
heures, d'après le modèle AOPWIN basé sur les relations structure/réactivité d'Atkinson.  
Tableau IV.1 : Nature et principales caractéristiques physico-chimiques des pesticides étudiés 
Remarque : Au départ, le diflufenicanil faisait partie des pesticides sélectionnés. Cependant, il 
a été retiré de l’étude suite à des difficultés de volatilisation (Cf. Section IV.1.4). 
 
Les molécules étudiées ont été également choisies car elles sont (ou ont été) largement 
utilisées. Elles sont essentiellement employées en milieu agricole pour le désherbage des 
grandes cultures telles que les céréales ou le maïs.  
 Alachlore 
L’alachlore, aussi appelé metachlore, est un herbicide de prélevée à usage agricole 
permettant de contrôler la croissance des adventices en un seul traitement [GRAP Poitou-
Charentes, 2004 ; INERIS, 2007a]. Il agit en inhibant la synthèse de certaines protéines et 
l’élongation des racines avec une efficacité particulière envers les graminées et de 
nombreuses dicotylédones [INERIS, 2007a ; EXTOXNET, 2008]. Il est employé comme 
Composés : Alachlore Terbuthylazine Trifluraline Diflufenicanil 










Masse molaire (g.mol-1) [2] 269,77 229,71 335,29 394,3 
Point de fusion (°C) [2] 40 178 49 160 
Pression de vapeur 
saturante (mPa) [3] 3 (25°C) 0,15 (20°C) 13,7 (25°C) 
4,24.10-3 (25°C) 
[2] 
Constante de Henry 
(mPa.m3.mol-1)  [2] 0,843 3,77 1,04.10
4
 32,9 
Solubilité dans l'eau  
(mg.L-1) [2] 240 (25°C) 8,5 (20°C) 0,184 (25°C) < 0,05 (25°C) 
DJA* (mg.kg-1.jour-1) [1] 0,0005 0,0022 0,0024 0,25 [5] 
Temps de demi-vie dans 
l'air ** [4] 3 h 1,1 j 5 h 3,3 j 


















produit de substitution de l'atrazine. Quelle que soit la forme physique d’origine, cette 
substance est remise en solution avant application sous forme de spray. Ce produit 
phytosanitaire est largement utilisé sur le maïs, généralement en mélange avec de la 
pendiméthaline [GRAP Poitou-Charentes, 2004 ; INERIS, 2007a]. Mais, le soja, le sorgo, le 
tournesol, le coton et certains légumes (choux, pomme de terre…) peuvent aussi être traités 
par cette substance [E-PHY, 2008 ; Speclab, 2008]. Celle-ci est applicable pendant le repos 
végétatif à la sortie de l’hiver (mars-avril), lorsque les mauvaises herbes sont encore au stade 
de plantule [INERIS, 2007a]. La consommation française d’alachlore peut être estimée à 700 
tonnes par an [INERIS, 2007a]. Aux Etats-Unis, ce composé est l’un des herbicides les plus 




Structure chimique de l’alachlore 
 Terbuthylazine  
La terbuthylazine est couramment utilisée en Europe pour le désherbage en 
arboriculture et viticulture (mars à avril) ainsi qu’en cultures intensives du maïs et du sorgho 
(avril à juin) [GRAP Poitou-Charentes, 2004 ; E-PHY, 2008 ; Speclab, 2008]. Elle peut aussi 
être employée pour le désherbage en milieu urbain (janvier et février). Non utilisé aux Etats-
Unis, cet herbicide est aussi totalement interdit depuis juin 2004 en France (Cf. Tab. IV.II) 
[Speclab, 2008]. Auparavant, la terbuthylazine était uniquement utilisée en association avec 
des substances telles que le glyphosate ou l’aminotriazole par pulvérisation liquide [GRAP 
Poitou-Charentes, 2004]. Comme toutes les triazines, la terbuthylazine agit sur les adventices 
en pénétrant essentiellement par les racines. Elle exerce alors son action au niveau des feuilles 
en bloquant la photosynthèse après un transport par la sève brute [Sauret, 2002 ; E-PHY, 
2008 ]. Les triazines sont généralement connues pour leur grande stabilité chimique. 
Néanmoins un métabolite de la terbuthylazine est régulièrement recherché (et retrouvé) dans 
les eaux superficielles, souterraines et de pluie [Sauret et al., 2000 ; GRAP Poitou-Charentes, 





Structure chimique de la terbuthylazine 













 Trifluraline  
La trifluraline, incorporée au sol et mélangée à la terre, est un herbicide à base de 
dinitroaniline utilisé en grande quantité pour la destruction en pré-émergence des mauvaises 
herbes (graminées et dicothylédones) en milieu agricole [Le Person, 2006]. Elle est 
essentiellement employée, de mars à avril, pour le désherbage du colza et du tournesol mais 
aussi d’une grande variété de cultures céréalières (blé, seigle, orge…) et légumières (choux, 
pois, carottes…). [GRAP Poitou-Charentes, 2004 ; E-PHY, 2008 ; Speclab, 2008]. Quelques 
applications sont possibles en milieu non agricole sur les arbres et arbustes d’ornement des 
parcs et jardins [INERIS, 2007b]. Ce produit phytosanitaire est souvent commercialisé en 
mélange avec des substances telles que le linuron, l’isoxaben ou le clomazone [INERIS, 
2007b]. Par ailleurs, son utilisation croît dans certains pays comme la Grande-Bretagne alors 
qu’elle est interdite aux Pays-Bas et en Norvège, par exemple [Le Person, 2006]. En France, 
la consommation annuelle peut être estimée à plusieurs centaines de tonnes au début des 
années 2000 [INERIS, 2007b]. La trifluraline est assez volatile comparé à l’ensemble des 
pesticides et est sujette à la volatilisation à partir du sol même si l’incorporation en profondeur 




Structure chimique de la trifluraline 
 
Les études portant sur la réactivité des pesticides dans l’atmosphère sont peu 
nombreuses. De plus, vu que le nombre de substances actives mises sur le marché est assez 
conséquent, il est difficile de trouver dans la littérature des travaux portant sur les mêmes 
molécules. Etant donné que les trois herbicides sélectionnés sont ou ont été intensivement 
utilisés, les informations les concernant sont un peu plus fourni que pour d’autres. Cet 
élément vient renforcer la décision prise. Ainsi, la réactivité hétérogène de la terbuthylazine a 
été étudiée par rapport aux radicaux OH par Palm et al. (1997). Les travaux de Le Person et 
al. (2007) se sont intéressés à la dégradation de la trifluraline en phase gazeuse. 
 
Suite aux évolutions récentes de la réglementation européenne et nationale, ces 
composés sont ou vont être définitivement interdits d’utilisation en France, du moins en tant 
que produits phytopharmaceutiques comme le montre le tableau IV.2. Cet élément pouvait 
difficilement être prévu au moment de l’élaboration de ce projet. Néanmoins, l’étude de ces 
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composés permet d’appréhender le comportement global des pesticides appartenant aux 
mêmes familles chimiques.  
Niveau européen national 




Alachlore* Interdit (décision 2006/966/CE) du 18 décembre 2006)** - - 
Interdit au 
31/12/08 
Terbuthylazine* Interdit (décision 2008/934/CE) Inscrit en 
annexes I, II 
Interdit au 
30/06/04*** - 
Trifluraline* Interdit (décision 2007/629/CE du 20 septembre 2007) - - 
Interdit au 
31/12/08 
Naphtalène* Interdit (décision 2004/129/CE du 30 janvier 2004 
Inscrit en 
annexes II - - 
a
 Directive CEE n°91/414 ; b Directive 98/8/CE ; c Journal officiel disponible sur le site Legifrance ; d Paillotin 
G., 2008 
*
 Aucun composé n’est concerné par la réglementation internationale (Protocole d’Aarhus ou Convention de 
Stockholm).  
**
 En application nationale de la décision européenne, l’alachlore est totalement interdit en France depuis le 18 
juin 2008 (JO du 9 juin 2007).  
***
 Interdit depuis le 30 septembre 2003 en zones agricoles et non agricoles, cet avis concerne la période 
supplémentaire d’utilisation allouée au désherbage de la vigne.  
Tableau IV.2 : Réglementation européenne et nationale des composés organiques étudiés (les 
interdictions concernent la distribution et l’utilisation pour tous les usages) 
 
IV.1.1.b. Le naphtalène  
Afin de tester les montages expérimentaux mis au point dans cette étude, un autre 
composé a été sélectionné. Il s’agit du naphtalène, un hydrocarbure aromatique polycyclique 
(HAP), dont la structure est indiquée ci-dessous : 
 
 
Structure chimique du naphtalène 
Les HAP sont des molécules dont la réactivité atmosphérique (homogène et 
hétérogène) est bien mieux connue que celle des pesticides. Il est par conséquent plus facile 
de trouver des informations dans la littérature afin de discuter et de valider les résultats 
obtenus. 
Le naphtalène est formé de deux noyaux benzéniques condensés, contenant 
uniquement des atomes de carbone et d'hydrogène. Il est le HAP le plus léger, le plus volatil 
(Cf. Tab. IV.3) et le plus abondant en atmosphère urbaine [Bunce et al., 1997 ; Chen et al., 
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2006 ; Nishino et al., 2008]. Il se trouve presque exclusivement en phase gazeuse dans l’air. 
Comme pour tous les HAP, ses émissions atmosphériques sont en grande partie la 
conséquence de la combustion incomplète de bois et de combustibles fossiles. Par ailleurs, le 
naphtalène est également produit à une échelle industrielle puisqu’il entre dans la composition 
de divers produits chimiques (plastifiants, teintures, résines, désinfectants…). Il est intéressant 
de noter qu’il peut être utilisé en tant qu’insecticide et fongicide, notamment comme répulsif 
pour les mites (boules de naphtaline) [INERIS, 2006]. D’ailleurs, la vaporisation des boules 
antimites représente la deuxième source de naphtalène dans l’atmosphère après la 
combustion. Ainsi, ce composé est pris en compte par les directives européennes concernant 
les produits phytopharmaceutiques et les biocides (Cf. Tab. IV.2). De ce fait, sa sélection est 



















128,18 80,2 11,3 44,6 31 6 
*
 Estimation de la réaction en phase gazeuse avec le radical OH ([OH]=1,5.106 molec.cm-3) sur un jour de 12 
heures, d'après le modèle AOPWIN basé sur les relations structure/réactivité d'Atkinson.  
Tableau IV.3 : Principales caractéristiques physico-chimiques du naphtalène [SYRRES, 
2008] 
 
IV.1.2. Les particules 
La composition physico-chimique d’une particule atmosphérique peut être complexe 
(Cf. Annexe III). Toutefois, plus de 90% du flux total d’émission de particules dans la 
troposphère provient de sources naturelles dont les principales sont les océans et les déserts 
secs. Ces derniers génèrent essentiellement des particules minérales. Par ailleurs, nous ne 
connaissons pas la nature des particules sur lesquelles s’adsorbent les pesticides. Cependant, 
nous avons émis l’hypothèse qu’une fraction d’entre eux s’adsorbe sur des particules 
provenant de l’érosion des sols, notamment agricoles. Rassemblant ces deux informations, 
nous avons donc choisi de nous intéresser plus particulièrement aux particules émises par les 
sols. 
Ces particules ont une composition chimique proche voire identique de celle du sol 
(ou de la roche) d’où elles sont érodées [Goudie and Middleton, 2001, Usher et al., 2003]. 
L’abondance relative des éléments et des oxydes majeurs de la croûte terrestre continentale 
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est présentée dans le tableau IV.4. On observe que les oxydes d’aluminium et de silicium sont 
largement dominants. De plus, de nombreuses études sur le contenu des poussières minérales 
atmosphériques de différentes origines montrent qu’elles sont toutes constituées à près de 
60% de SiO2 et de 10-15% de Al2O3 [Goudie and Middleton, 2001 ; Sobanska et al., 2003]. 
Le pourcentage des autres oxydes (Fe2O3, MgO, CaO…) est plus faible et varie selon la 
provenance. Comme le montre la figure IV.1, les particules minérales collectées à divers 
endroits à travers le monde présentent de faibles variations du contenu en éléments 
fondamentaux. Encore une fois, il apparaît que le silicium est de loin le principal constituant 
de la poussière minérale. Par ailleurs, pour faciliter l’étude entreprise, il est préférable de 
partir d’une matrice simple, dans notre cas d’une particule élémentaire [Alebic-Jurevic et al., 
1990]. Nous avons donc choisi de travailler avec des particules de silice pour représenter 
l’aérosol minéral atmosphérique.  
Elément Pourcentage (%) Oxydes Pourcentage (%) 
Si 30,348 SiO2 61,5 
Al 7,744 Al2O3 15,1 
Fe 3,089 Fe2O3 6,28 
Ca 2,945 CaO 5,5 
Na 2,567 Na2O 3,2 
Mg 1,351 MgO 3,7 
K 2,865 K2O 2,4 
Ti 0,3117 TiO2 0,68 
Ba 0,0668 BaO 0,0584 
Mn 0,0527 MnO 0,1 
Tableau IV.4 : Abondance relative des éléments et des oxydes majeurs de la croûte 








Figure IV.1 : Concentrations relatives des principaux constituants des particules minérales 
atmosphériques de différentes origines [Usher et al., 2003 et références associées] 
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Par ailleurs, les surfaces des particules d’oxydes inorganiques retrouvées dans 
l’atmosphère sont souvent simulées, en première approximation, par de la silice commerciale 
[Reyes et al., 1998]. Effectivement, de nombreuses études de réactivité hétérogène ont été 
réalisée à la surface de silice [Wu et al., 1984 ; Alebic-Juretic et al., 1990 ; Palm et al., 1997 ; 
Palm et al ;, 1998 ; Palm et al., 1999 ; Perraudin et al., 2005 ; Perraudin et al., 2007a ; 
Perraudin et al., 2007b]. D’une part, pour que les expériences soient le plus reproductibles 
possibles, il est impératif que la taille de ces aérosols soit calibrée [Palm et al., 1997]. D’autre 
part, Palm et al. (1997) ont effectuée des travaux similaires à cette étude pour la 
terbuthylazine. Il nous a donc paru intéressant de choisir un type de particules de silice proche 
de celles que ces auteurs ont utilisé afin de pouvoir comparer nos résultats avec les leurs.  
 
Pour toutes ces raisons, nous avons opté pour une silice hydrophobe formée à partir de 
silice hydrophile par ajout de silane ou siloxane (Hydrophobic fumed silicas  Aerosil R812, 
Degussa). Cette particule ultrafine (6-8 nm) s’agglomère naturellement en aérosols de 
quelques µm de diamètre [Communication orale du service technique de Degussa]. Sa surface 
spécifique est de 260 m².g-1. D’après leur taille et leur composition, les particules de silice 







Figure IV.2 : Classification des aérosols atmosphériques selon leur taille [Renoux et 
Bouland, 1998] 
  
Des images prises par ESEM (Environmental Scanning Electron Microscopy) de la 
surface des particules de silice utilisée est présentée figure IV.3. On peut observer les 














Figure IV.3 : Images au ESEM des particules de silice utilisées (Aerosil R812) à deux 
échelles différentes : a) × 2450 et b) × 9799 
Remarque :  
Lors des expériences de validation du montage expérimental d’ozonolyse effectué sur 
le naphtalène, un second type de support a été employé afin d’étudier l’influence de la nature 
des particules sur la réactivité. Il s’agit de résine amberlite XAD-4, un polymère styrène-
divinylbenzène hydrophobique. Ce type d’amberlite a été souvent utilisé pour le piégeage des 
HAP gazeux atmosphériques [Gundel et al. 1995; Temime-Roussel et al., 2004 ; Goriaux et 
al., 2006b ; Tasdemir and Esen, 2007], principalement en raison de sa grande surface 
spécifique et de la bonne réversibilité du phénomène d’adsorption. La XAD-4 choisie a un 
diamètre de 1 µm et une surface spécifique de 72 500 m².g-1. 
 
IV.1.3. Système analytique 
Avant d’entreprendre les études de cinétique, il est indispensable de disposer d’un 
système analytique fiable et suffisamment sensible pour la détection des concentrations 
attendues des réactifs, et en particulier celles des pesticides. Une attention particulière est 
portée sur le choix des différentes composantes de la chaîne analytique : mode d’injection, 
séparation et détection.  
 
IV.1.3.a. La séparation 
La séparation des pesticides est souvent une opération délicate car cette catégorie de 
composés regroupe un grand nombre de familles chimiques avec des caractéristiques très 
variées. Toutefois, la séparation n’est pas une contrainte forte dans cette étude puisque la 
réactivité de chaque produit phytosanitaire a été mesurée séparément. La chromatographie est 
a) b) 
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la technique couramment utilisée pour la séparation des composés organiques : HPLC 
(Chromatographie Liquide Haute Pression) ou GC (Chromatographie capillaire en Phase 
Gazeuse). Nous avons opté pour une séparation par GC. Dans le cas des pesticides, les 
fournisseurs préconisent une colonne analytique de faible polarité. Ceci est tout à fait justifié 
pour notre étude car les composés choisis sont moyennement polaires.  
Pour comparer et prévoir le comportement des colonnes capillaires, il est utile de calculer le 
rapport de phase β [Rouessac and Rouessac, 2004].  
β = dc/4ef       avec  dc : diamètre interne de la colonne 
ef : épaisseur du film déposé 
Pour des composés peu ou moyennement volatils, on choisira une colonne avec β > 100, ce 
qui est le cas pour la colonne sélectionnée (β = 320). Celle-ci est une CP-SIL 8 CB (30m x 
0,32mm df=0,25µm ; composition 5% copolymère de diphényle et 95% 
diméthylpolysiloxane ; Varian). Notons que le gaz vecteur est l’hélium. 
 
IV.1.3.b. L’injection 
Dans le cas d’une chromatographie capillaire en phase gazeuse, il existe plusieurs 
modes d’injection et plusieurs types d’injecteurs. 
 
 Mode d’injection 
 
D’après le protocole établi (Cf. Section IV.2.5), les échantillons se composeront de 
pesticides dilués dans une grande quantité de solvant organique. En telle situation, on procède 
généralement à une pré-concentration des échantillons par évaporation (évaporateur rotatif, 
sous flux d’azote). Cependant, cette étape est susceptible de générer des pertes de matière, de 
temps et de diminuer la répétabilité [Mol et al., 1995]. 
Une solution alternative consiste à travailler en injection grand volume (LVI : Large 
Volume Injection). A l’opposé d’une injection classique autorisant des volumes de quelques 
µL, l’injection LVI permet d’introduire des volumes élevés d’échantillon : de 1 à 1000 µL 
[Engewald et al., 1999]. La concentration des composés se produit au sein même du système 
analytique par élimination d’une grande partie du solvant. Tous les paramètres (température, 
débit, temps…) étant maîtrisés, cette « pré-concentration interne » présente une meilleure 
reproductibilité par rapport à une manipulation « externe ». L’injection LVI permet également 
d’abaisser la limite de détection (LD). Pour une même concentration de départ (avant 
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injection), une plus grande quantité de composés atteint le détecteur en mode LVI qu’en mode 
classique. L’injection grand volume présente donc des avantages certains dans l’analyse de 
traces. 
Il existe deux principaux modes d’introduction pour l’injection LVI dont le principe est le 
suivant : les composés sont retenus dans une « chambre de rétention » pendant que le solvant 
vaporisé est évacué, puis les produits ciblés sont transférés dans la colonne analytique [Grob 
and Li, 1988 ; Bosboom et al., 1996]. 
 l’injection sur-colonne (OC : On-Column) : l’échantillon est directement 
introduit dans une pré-colonne de rétention, 
 l’injection par élimination du solvant (solvent vent) : l’échantillon est introduit 
dans un injecteur complexe, le PTV (Programmed Temperature Vaporizing). 
Les critères de choix entre les deux modes d’injection sont basés sur la pureté de 
l’échantillon, la volatilité et la thermolabilité des composés [Bosboom et al., 1996]. 
L’injection OC-LVI, simple et fiable, est préconisée pour les composés volatils et 
thermolabiles contenus dans une matrice propre. En effet, des impuretés à haut point 
d’ébullition peuvent rapidement encrasser la pré-colonne. L’injection PTV-LVI peut aisément 
analyser des échantillons « sales » mais est déconseillée pour des composés ayant un point 
d’ébullition proche de celui du solvant. 
Les pesticides étudiés ne présentant pas de contraintes de volatilité (point d’ébullition 
très éloigné de celui du solvant) ou de thermolabilité et pour éviter d’éventuels problèmes 
avec la pré-colonne de l’OC-LVI, nous avons choisi d’utiliser une injection par élimination du 




Le PTV est un nouveau type d’injecteur idéal pour effectuer des injections grand 
volume et dont les performances quantitatives sont bien meilleures que celles obtenues par 
splitless classique. A l’inverse des injecteurs classiques, il possède un corps ayant une faible 
inertie thermique autorisant des variations rapides de température. De plus, il est doté d’un 
système de contrôle précis de la vitesse de chauffage ou de refroidissement (Cf. Fig. IV.4) 
















Figure IV.4 : Injecteur PTV (phase 1 et 2) 
 
Principe [Mol et al., 1995 ; Engewald et al., 1999] : 
 
 Phase 1 : Injection : L’échantillon liquide est injecté dans le PTV à basse température. 
La température initiale de l’injecteur doit être inférieure à la température d’ébullition du 
solvant à la pression régnant dans l’injecteur. 
 Phase 2 : Evaporation : La température augmente rapidement à un degré suffisamment 
élevé pour vaporiser le solvant sans vaporiser les analytes. Le solvant est éliminé par la sortie 
de split ouverte. La présence d’une valve chauffée à température fixe permet la répétabilité de 
l’injection d’un grand volume d’échantillon. Sans chauffage stable, le solvant pourrait se 
recondenser, ce qui aboutirait à la diminution ou à l’arrêt du flux. Les analytes sont retenus 
sur les parois du liner sous forme liquide. 
 Phase 3 : Transfert : Une seconde rampe de température est amorcée en splitless (sortie 
de split fermée). Les analytes sont rapidement vaporisés et transférés de l’injecteur PTV vers 
la colonne. Ils se recondensent alors en tête de colonne. 
 Phase 4 : Nettoyage : La sortie de split est à nouveau ouverte, une troisième rampe de 
température peut débuter permettant le nettoyage du liner des impuretés lourdes. 
Parallèlement, le four de la colonne analytique entame son programme de température afin de 








Aiguille de la 
seringue
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Il existe trois voies d’approche de l’injection PTV-LVI [Mol et al., 1995 ; Engewald et al., 
1999] : 
 injection unique (at once) : l’échantillon est introduit à une vitesse assez élevée selon le 
principe décrit ci-dessus. L’élimination du solvant lors de son évaporation permet d’éviter 
l’inondation du liner. Les volumes d’injection peuvent atteindre 60 à 80 µL. 
 injection répétitive : les phases 1 et 2 de l’injection unique sont répétées plusieurs fois 
consécutives avec de petits volumes d’échantillon (5 à 10 µL). Puis la suite du processus est 
entamée (phases 3 et 4). 
 injection en continu : l’échantillon est introduit à une vitesse théoriquement équivalente 
à la vitesse d’évaporation du solvant. Un équilibre est maintenu entre le liquide injecté et la 
vapeur de solvant éliminée. Les étapes d’injection et d’évaporation (phases 1 et 2) ont lieu 
non pas successivement mais simultanément. Le volume injecté peut être de l’ordre de 1000 
µL. 




 Choix du liner [Mol et al., 1995 ; Stan and Linkerhägner, 1996a ; Engewald et al., 
1999 ; Li et al., 2006] : Il existe une multitude de liners différents selon les composés à 
analyser et le type d’injection effectué. Le liner sélectionné, en verre, facile d’entretien, est 
adapté à l’introduction LVI de pesticides. Il possède : 
 un large diamètre interne afin d’accueillir un grand volume d’échantillon tout 
en évitant une saturation du liner. 
 une paroi inerte en verre dotée de callosités internes permettant la rétention des 
composés liquides pendant l’évaporation du solvant. 
Ceci dit, le naphtalène étant très volatil, il a fallu utiliser un liner plus adapté constitué d’un 
matériau inerte et rempli de laine de verre. Cette dernière caractéristique permet une meilleure 
rétention des composés volatils pendant la phase d’évaporation du solvant. 
 Choix de la seringue : Il est conseillé d’employer une aiguille à trou latéral pour 
optimiser la projection et la fixation des composés sur les parois internes du liner. Par ailleurs, 
elle doit résister au solvant utilisé. 
 Un passeur automatique d’échantillon a été ajouté à l’ensemble analytique car le mode 
« at once » requiert une injection très rapide (> 10 µL.s-1). Afin de s’affranchir de 
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contaminations liées à son utilisation, les flacons contenant les échantillons sont fermés par 
des septum constitués exclusivement de Téflon. 
 
IV.1.3.c. La détection 
La chromatographie gazeuse offre un large choix de détecteurs sensibles et sélectifs. 
Dans le cas des pesticides, composés fréquemment halogénés, le détecteur le plus sélectif est 
l’ECD (détecteur à capture d’électrons) [Stan and Linkerhägner, 1996a et 1996b]. Celui-ci est 
extrêmement sensible aux dérivés halocarbonés, mais la présence d’une source radioactive le 
soumet à une réglementation particulière. Le choix s’est porté sur le FID (Flame Ionization 
Detector), couramment utilisé pour la détection des composés organiques, notamment des 
pesticides. Considéré comme pratiquement universel, il détecte les liaisons carbone-
hydrogène. Il présente généralement une bonne sensibilité et un grand domaine de linéarité. 
Succinctement, le principe consiste en un courant gazeux issu de la colonne et pénétrant dans 
la flamme d’un petit brûleur alimentée par un mélange d’hydrogène et d’air. Ce détecteur 
détruit l’échantillon dont la combustion produit des ions et particules chargées, responsables 
du passage d’un courant ionique extrêmement faible (10-12 A) entre deux électrodes. 
L’intensité du signal obtenu est sensible au débit massique de l’échantillon. L’aire du pic est 
donc proportionnelle à la masse du composé élué [Rouessac and Rouessac, 2004]. 
 
 
IV.1.4. Génération de pesticides gazeux 
 Le dernier point abordé dans les choix préliminaires concerne le recouvrement des 
particules par les pesticides. Comme il a déjà été mentionné au chapitre précédent, il existe 
plusieurs façons de procéder au recouvrement. La méthode sélectionnée va principalement 
influencer les interactions molécules/particules mises en jeu, la quantité de composé 
organique adsorbé et leur disposition sur la particule (monocouches, agrégats…). Ainsi, la 
réactivité hétérogène du composé en surface peut être affectée par le choix de la technique de 
recouvrement. En considérant qu’une fraction importante des pesticides se volatilise pendant 
et après les épandages, ces derniers intègrent la phase particulaire en passant de l’état gazeux 
à  celui d’adsorbé sur la surface des particules pré-existantes dans l’atmosphère. En prenant en 
compte cette hypothèse, il semble judicieux d’opter pour une méthode de recouvrement 
faisant intervenir un équilibre gaz/solide permettant le dépôt d’une faible quantité de 
pesticides (inférieure à une monocouche). 
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Dans un premier temps, il faut donc disposer d’un flux gazeux et continu de pesticides. 
Pour ce faire, nous avons développé un banc à perméation. Le principe de génération du flux 
gazeux peut être décrit comme suit. Une cellule de perméation, contenant le pesticide pur à 
l'état liquide ou solide, est placée dans une enceinte parcourue par un gaz inerte (N2). 
L'ensemble est disposé dans une étuve thermostatée afin de maintenir une température 
constante (Cf. Fig. IV.5). Il s'établit une concentration constante de pesticide gazeux dans la 
cellule. En raison de la différence de concentration de pesticide à l'intérieur de la cellule et au 
sein de l'enceinte en verre, les molécules diffusent au travers de la membrane poreuse. Il 
s'établit ainsi au bout de quelques jours ou quelques semaines une teneur constante de 
pesticide dans l'effluent gazeux, cette teneur est fonction de la température de l'étuve et du 
débit de gaz inerte. Afin d’obtenir un flux régulier, le gaz entrant dans la chambre de 
volatilisation doit être renouvelé toutes les 1 à 2 minutes. Le flux d’azote est donc fixé à 150 
mL.min-1. Les détails de la mise en application du banc à perméation sont fournis dans la 











Figure IV.5 : Génération d’un flux gazeux de pesticide dans un banc à perméation 
Pour vérifier si la volatilisation des pesticides est constante, la valeur exacte de la 
quantité de composé restant dans la cellule de perméation est suivie par pesée sur balance 
micrométrique. Celle-ci permet de peser la différence de masse entre la cellule de perméation 
contenant le pesticide et un flacon de référence. Une pesée hebdomadaire, dont l’incertitude 
est inférieure à 1%, est répétée deux fois pour chaque échantillon. En traçant le graphe de la 
masse pesée en fonction du temps, on obtient l’évolution du flux gazeux de pesticide : la 
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Dans un premier temps, la trifluraline, la terbuthylazine et le diflufenicanil sont placés 
à 75°C dans une étuve thermostatée (Cf. Fig. IV.6). A cette température, seule la trifluraline 
présente une volatilisation significative et régulière avec un coefficient de régression de R² = 
0,98. Quant aux deux autres pesticides, ils ne se volatilisent pas à 75°C. Notons qu’à cette 
température, ceux-ci sont sous forme solide alors que la trifluraline est sous forme liquide. La 
température du banc à perméation est donc portée à 100°C afin de se rapprocher de la 
































Figure IV.6 : Evolution de la perte de masse sur 13 semaines a) de la trifluraline, b) de la 
terbuthylazine et c) du diflufenicanil en fonction du temps. 
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y = 0,0823x + 12
R2 = 0,99
y = 0,489x + 7
R2 = 0,99
y = 0,128x + 34
R2 = 0,99































     
A 100°C, la trifluraline se volatilise plus rapidement et son flux devient très 
rapidement constant. On observe que la terbuthylazine commence à se volatiliser, mais le 
diflufenicanil ne se volatilise toujours pas à 100°C. Ceci est certainement dû à sa faible 
volatilité car sa pression de vapeur saturante est faible (4,24.10-3 mPa) comparée à celle des 
autres (Cf. Tab. IV.1). Il faudrait sans doute encore augmenter la température bien au-delà de 
100°C pour observer sa volatilisation. Toutefois, ceci risque de créer des problèmes de 
recondensation en sortie d’étuve due à la grande différence de température entre l’intérieur 
(>100°C) et l’extérieur (25°C) de l’étuve. Ces phénomènes de recondensation peuvent 
engendrer des problèmes de reproductibilité du recouvrement des particules par le pesticide. 
De plus, on peut craindre que la membrane poreuse ne résiste pas à des températures trop 














Figure IV.7 : Evolution de la perte de masse d’alachlore pendant 23 semaines à 75°C 
Le cas de l’alachlore est un peu particulier (Cf. Fig. IV.7). En effet, on observe quatre 
périodes de flux constant mais d’intensités variées bien que la température n’ait pas été 
modifiée. Ces changements de vitesse de volatilisation surviennent de manière inopinée. A la 
différence des autres pesticides, des manipulations de recouvrement des particules ont été 
effectuées avec cette molécule. On peut soupçonner cette étape de perturber le flux généré 
dans le banc à perméation, mais de façon aléatoire. On peut supposer que, dans les mêmes 
conditions, le comportement des autres pesticides devienne similaire à celui de l’alachlore. 
Etant donné que le flux de volatilisation est continu mais non constant, la quantité de composé 
adsorbé sur les particules risque de varier significativement d’une expérience à l’autre. Ces 
variations de flux justifient donc la mise en place de deux réacteurs en parallèle, puisqu’il est 
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impossible de les prévoir de façon fiable (un réacteur de référence renseigne sur la quantité de 
pesticide déposé et l’autre sur la réactivité). Ce protocole est expliqué plus en détail dans la 
section suivante.  
 
IV.2. Matériel et méthode 
La méthodologie développée pour l’étude de la réactivité hétérogène des pesticides est 
présentée dans cette section. Les différentes étapes concernent aussi bien les expériences 
réalisées avec l’ozone que celles mettant en jeu les radicaux hydroxyles. Par contre, les détails 
de mise au point de la génération et de la mesure de ces deux oxydants seront exposés dans 
les chapitres V et VI. Toutes ces étapes sont également adaptées à l’étude du naphtalène. 
 
IV.2.1. Les réacteurs 
 Les études de dégradation des produits phytosanitaires sont réalisées à l’aide de deux 
réacteurs à écoulement (Cf. Fig. IV.8) placés en parallèle sur le montage expérimental. La 
présence de deux réacteurs permet de déterminer la quantité de pesticides initialement 
déposée sur les particules (réacteur A) et celle restante après dégradation (réacteur B). Ce 
principe a été imposé par les tests préliminaires de dépôt des pesticides (Cf. Section IV.1.3).  
 Le choix d’un réacteur à écoulement permet d’exposer les pesticides en surface des 
particules à un flux d’oxydant constamment renouvelé. On peut donc considérer une 
concentration moyenne et constante en oxydant dans le réacteur. Celui-ci est muni d’un 
cylindre central qui permet d’obtenir un faible espace inter-annulaire où se déroule 
l’adsorption des composés et la réactivité. De ce fait, et en raison des grandes vitesses de 
diffusion des espèces gazeuses (le coefficient de diffusion de l’ozone et des radicaux OH dans 
un flux de N2 est de respectivement 0,148 cm².s-1 et 0,268 cm².s-1 sous 1 atm et à 298 K, Cf. 
Annexe VII), la probabilité de rencontre des pesticides ou des oxydants avec la surface des 
particules est augmentée. Les parois internes du réacteur ont été traitées à l’acide 
fluorhydrique afin d’obtenir des parois rugueuses, pour un meilleur « accrochage » des 
particules.  
Ainsi, la méthodologie employée comprend les étapes suivantes. Les parois internes 
des réacteurs sont enduites de particules sur lesquelles les pesticides sont ensuite déposés. Les 
aérosols ainsi enrobés sont exposés aux oxydants (O3 et OH) qui sont présents dans un flux 
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gazeux traversant le réacteur B. Les cinétiques de dégradation sont déterminées par l’analyse 
de la quantité de composés restante après différents temps d’exposition et concentrations en 
oxydants. Notons que chaque composé est étudié seul, la présence de plusieurs types de 
molécules en surface pouvant interférer sur leur réactivité (Cf. Chap. III). Précisions enfin que 
les expériences sont effectuées dans le noir en présence de peu d’humidité relative (< 1%), à 










Figure IV.8 : Photographie du réacteur à écoulement ouvert 
  
IV.2.2. Recouvrement des parois du réacteur par l’aérosol 
Le protocole de recouvrement des parois du réacteur par les aérosols est adapté de 
Temime et al., 2002. Une masse de 0,5 g de particules est diluée dans 50 mL de 
dichlorométhane. Afin d’obtenir une suspension homogène, un passage de ce mélange aux 
ultrasons (5 min) est nécessaire. Seules les parois internes de l’enveloppe externe du réacteur 
sont ensuite enduites de ce mélange. Le surplus est récupéré, et les parois sont séchées sous 
flux d’azote afin d’éliminer le solvant. On réitère cette opération avec le surplus restant 
jusqu’à épuisement du mélange (environ 10 cycles) (Cf. Fig. IV. 9). De cette façon, une partie 
des particules est perdue dans le flux d’azote. Finalement, la quantité d’aérosols recouvrant 
les parois des réacteurs est d’environ 0,25 g. Cette estimation a été établie par différence de 
pesées entre la quantité d’aérosols (secs) initiale et celle récupérée après séchage hors du 
réacteur après la dizaine de cycles. Toutefois, les particules de silice étant très fines, il est 
difficile de toutes les intercepter en sortie du réacteur car une partie est entraînée dans l’air par 













Figure IV.9 : Photographie des parois du réacteur enduites de particules de silice  
Pour disposer d’une suspension homogène de silice, il a fallu choisir un diluant 
adéquat. Effectivement, dans de nombreux solvants, la silice a la caractéristique de former un 
gel impossible à déposer. Après quelques essais avec différents solvants (hexane, acétonitrile, 
méthanol…), il s’avère que le dichlorométhane est l’un des plus appropriés. De plus, il s’agit 
aussi du solvant d’extraction (Cf. Section IV.2.5). Plusieurs tests ont été nécessaires pour 
déterminer la quantité de silice et de solvant permettant un recouvrement homogène des 
parois du réacteur. 
Afin d’éliminer des impuretés pouvant être présentes sur les particules de silice, cette 
dernière subit un nettoyage avant utilisation. La silice est placée pendant 24 h au four à 
600°C, celui-ci ayant été préalablement nettoyé par un chauffage à 900°C pendant au moins 
3h. La silice propre est conservée dans une étude à 150°C pour éviter une humidification et 
une recontamination rapide. 
 
Remarque :  
Le protocole mis au point sur la silice est également adapté aux particules de XAD-4, 
seul le nettoyage est différent. Les particules de XAD-4 subissent plusieurs cycles de 
nettoyage au Soxhlet (acétone, acétonitrile, dichlorométhane). Puis, la résine est passée aux 
ultrasons (cyclohexane) avant d’être séchée sous flux d’azote. 
 
IV.2.3. Dépôt des pesticides sur les aérosols 
 Notons que pour obtenir une meilleure reproductibilité des résultats, il faut éviter toute 
manipulation des réacteurs pendant les phases de dépôt et de dégradation des composés. 
Ainsi, une fois l’étape de recouvrement par les particules des parois internes achevée, les deux 
réacteurs sont placés en parallèle sur le dispositif expérimental (Cf. Fig. IV.10). Les 
pesticides sont volatilisés par le système de banc à perméation présenté précédemment (Cf. 
Section IV.1.4). Le flux de pesticides gazeux généré est dilué au sein de l’étuve thermostatée 
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afin d’éviter une trop rapide recondensation sur les parois des tubulures à la sortie de 
l’enceinte. Le flux d’azote de dilution est chauffé par passage dans plusieurs mètres de 
tubulure Téflon dans l’étuve thermostatée. Les produits phytosanitaires gazeux dilués sont 
envoyés dans les réacteurs à 3 L.min-1. Ce débit permet de maintenir un flux laminaire dans 
les réacteurs. La distance parcourue par les pesticides entre le ballon de dilution et les 
réacteurs est identique pour les deux voies (a = b) et la plus courte possible pour limiter la 








Figure IV.10 : Etape de dépôt des pesticides à la surface des particules 
 La figure IV.11 montre, à droite, la cellule de perméation contenant ici deux flacons 
fermés par une membrane poreuse. A gauche, on peut voir le ballon de dilution. Il est en 
partie rempli de petits filaments de verre pour un effet turbulent des flux entrants. Il s’agit 
d’obtenir un mélange homogène des pesticides gazeux et de l’azote. Enfin, au fond, on 
aperçoit plusieurs mètres de tubulure enroulée que traverse le flux d’azote avant d’atteindre le 
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Notons que la volatilisation du pesticide en étude n’est jamais interrompue. Une vanne 
trois voies (Cf. Fig. IV.11), en entrée du ballon de dilution, permet de diriger le flux gazeux 
de produits phytosanitaires, soit directement vers la sortie, soit vers le ballon puis les réacteurs 
lors de l’opération de dépôt. La température de volatilisation est ajustée pour chaque composé 
afin d’obtenir un temps de dépôt raisonnable (de l’ordre de quelques heures) tout en déposant 
une quantité détectable de pesticides même après dégradation.  
Remarque : 
L’azote utilisé est produit par un générateur, ou plus précisément par un purificateur 
puisque cet appareil utilise de l’air ambiant. Cette acquisition, économiquement bénéfique par 
rapport à une bouteille de gaz, permet de générer un azote très pur (99, 999%). 
 
IV.2.4. Réactivité 
 Une fois les pesticides adsorbés en surface des particules, ils sont exposés aux 
oxydants. Cette opération se déroule uniquement dans le réacteur B (Cf. Fig. IV.12) : à 
3L.min-1 et 700 mL.L-1 respectivement pour les cinétiques avec l’O3 et les radicaux OH. En 
parallèle, un flux d’azote traverse le réacteur A au même débit pour être dans les mêmes 
conditions de flux dans les deux réacteurs. Cela permet de s’affranchir d’un problème de 









Figure IV.12 : Etape de réactivité des pesticides du réacteur B 
 L’ozone est généré en amont du réacteur B et introduit directement. Par contre, étant 
donné la courte durée de vie des radicaux hydroxyles (OH), ceux-ci sont produits au sein du 
réacteur. Les précurseurs de OH (alcène et ozone) sont envoyés dans le réacteur B et mis en 
contact juste à l’entrée. De plus amples informations seront fournies au chapitre V pour la 
génération d’ozone et au chapitre VI pour celle des radicaux OH. Notons ici qu’une 









3 ou 0,7 L.min-1
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éventuelle revolatilisation des pesticides du réacteur B liée à la présence d’oxydants dans le 
milieu ne peut, par contre, pas être prise en compte. En fin d’expérience, un flux d’azote est 
dirigé dans le réacteur B pendant 5 min pour éliminer les oxydants et donc stopper les 
réactions. 
 
IV.2.5. Extraction et filtration  
IV.2.5.a. Extraction 
Une fois les réactions stoppées, les pesticides sont extraits des réacteurs (A et B) à 
l’aide de 50 mL de solvant pour chacun. Ce volume a été ajusté pour obtenir une extraction 
efficace dans un volume le plus réduit possible, car nous souhaitons éviter une étape de 
préconcentration avant analyse. D’autre part, comme l’efficacité d’extraction est améliorée en 
multipliant l’opération, 2 × 25 mL de dichlorométhane ont été utilisés. L’extraction (par 
équilibre solide/liquide) est faite par agitation manuelle (2 x 5 min).  En effet, compte-tenu 
des dimensions, il est impossible de plonger le réacteur dans un bain à ultrasons, par exemple. 
Notons que le cœur du réacteur (cylindre interne) est retiré avant d’entreprendre l’extraction 
afin d’uniquement prendre en compte les pesticides déposés sur les particules présentes sur les 
parois externes. 
Le dichlorométhane a été, d’une part, sélectionné par rapport aux informations 
trouvées dans la littérature. En effet, ce solvant est souvent utilisé seul ou en mélange pour 
extraire les pesticides de diverses matrices comme les sols, les sédiments marins ou encore 
certains aliments [Shen et al., 2006 ; Martinez et al., 2007 ; Vagi et al., 2007 ; Sanchez-
Brunete et al., 2008]. La solubilité des composés dans un solvant organique peut être 
représentée par le coefficient de partition P entre l’octanol et l’eau (Cf. Tab. IV.5). Il s’agit du 
rapport des concentrations d’équilibre d’une substance X dissoute dans un système à deux 
phases constitué de deux solvants qui ne se mélangent pas, en l’occurrence, l’octanol 
(apolaire) et l’eau (polaire). 
Log P = [X]octanol/[X]eau 
Molécules Dichlorométhane Alachlore Terbuthylazine Trifluraline Naphtalène 
Log P * 1,25 3,52 3,21 5,34 3,30 
*
 SYRRES, 2008 
Tableau IV.5 : Coefficient de partition entre octanol et eau des pesticides et du 
dichlorométhane 
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Nous sommes en présence de pesticides moyennement polaires, leur solubilité sera 
d’autant meilleure que le solvant utilisé a une polarité proche de la leur, comme le 
dichlorométhane. 
L’efficacité d’extraction a été évaluée pour les composés étudiés par deux extractions 
consécutives. Aucune trace de composé n’a été retrouvée dans la seconde extraction qui a été 
réalisée dans 1 x 25 mL de dichlorométhane. Si toutefois une fraction des pesticides adsorbés 
était extraite dans un deuxième temps, leur quantité serait inférieure à la limite de détection du 
système analytique (Cf. Section suivante). Par conséquent, le rendement d’extraction est 
supérieur à 98%.  
 
IV.2.5.b.  Filtration 
Afin d’éliminer les particules de silice, l’extrait (silice, pesticides, solvant) doit être 
filtré avant analyse. Cette étape a posé de nombreuses difficultés notamment liées à la silice. 
Au départ, une filtration sous vide a été envisagée, mais il s’est avéré impossible de trouver 
un filtre adéquat. Si le diamètre des pores est trop grand, la silice traverse le filtre, et si le 
diamètre est trop petit, le filtre se colmate instantanément. Or, comme la silice reste à l’état 
particulaire et forme, dans le dichlorométhane, des petits agglomérats, aucun filtre ne peut 
convenir. Une seconde alternative a été la centrifugation, mais la silice n’est pas assez dense 
et le dichlorométhane s’échauffe. Au final, la solution réside dans l’utilisation de cartouche 
filtrante. Avec la pression générée par une seringue, on peut récupérer suffisamment de filtrat 
(10 mL) pour l’analyse avant que le filtre ne se colmate totalement. Afin d’éliminer les 




Ces deux opérations (extraction et filtration) peuvent être réalisées immédiatement 
après le dépôt des pesticides sur les particules. Il s’agit des expériences de comparaisons du 
dépôt entre les deux réacteurs. Ces tests sont effectués pour tous les composés étudiés afin de 
prendre en compte la différence de dépôt dans le calcul final de la réactivité (Cf. Annexe V). 
Ces tests ont été également réalisés après le passage d’un flux afin de vérifier si celui-ci a une 
influence sur les dépôts. Aucun impact significatif  de la présence d’un flux n’a été observé 
sur la différence de dépôt entre les deux réacteurs. 
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IV.2.6. Analyse 
   La dernière étape consiste à analyser les échantillons obtenus. Ces derniers sont 
injectés deux fois dans le PTV-LVI-GC-FID grâce à un passeur automatique directement 
après filtration (sauf exception). Comme la reproductibilité du système est bonne et que 
chaque composé est traité séparément, aucun étalon interne n’a été ajouté à l’échantillon. 
L’ordre d’injection est invariable, d’abord le filtrat du réacteur B puis celui du réacteur A. Les 
échantillons sont conservés (si nécessaire) au réfrigérateur dans le noir. L’éventuelle 
évaporation du solvant est suivie par pesée des échantillons.  
Le système analytique présenté précédemment (Cf. Section IV.1.3) a été optimisé pour 
chaque substance. Les résultats de cette opération sont disponibles en Annexe IV. Notons que 
l’utilisation du PTV, bien qu’idéale dans ce contexte, requiert une longue optimisation du fait 
des très nombreux paramètres à ajuster pour l’ensemble des phases d’injection. Quelques 
éléments d’optimisation sont présentés : 
 Injection : La température initiale doit être impérativement inférieure à la température 
d’ébullition du solvant à la pression régnant dans l’injecteur [Grob and Li, 1988 ; Mol et al., 
1995 ; Engewald et al., 1999 ; Stan and Linkerhägner, 1996a].  
 Evaporation : Il faut trouver le bon compromis entre le débit d’évacuation du solvant 
(vent flow) et le temps d’évaporation. Le débit doit être suffisamment élevé pour éliminer 
rapidement le solvant et éviter un refoulement de vapeur par l’entrée. Mais un débit trop élevé 
engendre une perte de matière par entraînement de vapeur. La période d’évaporation doit être 
minutieusement paramétrée. Le vent flow doit être stoppé quelques secondes avant 
l’élimination totale du solvant sans quoi d’importantes pertes de composés peuvent également 
avoir lieu [Mol et al., 1995 ; Engewald et al., 1999]. La mise au point de ces deux paramètres 
est très longue mais primordiale pour l’optimisation du PTV.  
 Transfert : Il faut que le transfert soit le plus rapide possible pour que la recondensation 
des composés se fasse en tête de colonne sur une bande fine. L’élution des composés se 
traduit alors en pics chromatographiques fins et symétriques. Autrement, les pics sont 
déformés et élargis et on peut même voir apparaître plusieurs pics pour un seul produit [Grob 
and Li, 1988]. 
 Nettoyage : Cette phase facultative permet de nettoyer l’injecteur dans le cas où des 
impuretés à haut point d’ébullition s’y seraient fixées. Puisque le détecteur est sensible à 
presque tous les composés organiques et donc pour une meilleure lisibilité des 
chromatogrammes, il est préférable d’anticiper sur d’éventuelles contaminations.  
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Enfin, un dernier point à paramétrer est le choix du volume d’injection. En mode 
d’injection PTV-LVI « at once », le fournisseur préconise un volume maximum de 80 µL. 
Au-delà, l’élimination du solvant devient difficile sans perdre de composés ou encore saturer 
le liner et la colonne. Après vérification sur l’alachlore, c’est effectivement ce volume qui a 










Figure IV.13 : Evolution de l’aire du pic chromatographique d’alachlore en fonction du 
volume injecté (2 injections par volume). 
Ajoutons que la température initiale du four doit être inférieure à la température initiale du 
PTV (environ 50°C) pour des résultats optimums et ce, jusqu’à la fin du transfert des 
composés de l’injecteur à la colonne afin que ces derniers puissent se recondenser en tête de 
colonne. Puis, la température est augmentée très rapidement afin d’atteindre la température 
d’élution du composé cible et donc d’écourter le temps d’analyse. En plus des contraintes 
liées à l’utilisation du PTV, l’optimisation prend aussi en compte les recommandations 
classiques pour une analyse en GC-FID (ne pas excéder la température maximale tolérée par 
la colonne…).   
 Suite à l’ensemble des optimisations effectuées, nous disposons d’un système 
reproductible avec une limite de quantification permettant de mesurer les quantités de 
pesticides restants même après une importante dégradation. 
 
IV.2.7. Test du protocole sur l’alachlore 
 Afin de tester le protocole dans son ensemble (mais hors réactivité), 11 tests de blancs 
ont été réalisés avec l’alachlore. Pour rappel, le pesticide est extrait et analysé immédiatement 
après la fin de la phase de dépôt des particules. Le temps de dépôt a été choisi en fonction du 
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flux de volatilisation estimé par les pesées (Cf. Section IV.1.4). Il semble que 3h soient 
suffisantes pour l’obtention d’une quantité de composés détectable et quantifiable. Les 
résultats obtenus sont présentés dans la figure IV.14. On y compare les quantités mesurées 










Figure IV.14 : Comparaison de la quantité d’alachlore déposée dans les deux réacteurs 
D’emblée, on constate que la masse théorique s’étant volatilisée n’est pas comparable 
au dépôt réel pour les diverses raisons citées précédemment (recondensation…). La mise en 
place d’un système de réacteurs en parallèle est donc totalement justifiée. La différence 
moyenne entre les deux réacteurs était de 18% et la reproductibilité du système analytique 
était alors de 11%. Cette reproductibilité est inférieure aux 18% de différence entre les 
réacteurs. Il y a donc une de différence significative entre les réacteurs qui n’est pas 
uniquement liée à l’incertitude analytique. Aucun problème majeur n’a été rencontré lors de 
l’application du protocole développé dans les expériences tests, il peut donc être appliqué aux 
expériences de dégradation. Au final, 29 expériences de blancs d’expériences ont été réalisées 
sur l’ensemble des composés étudiés. Un rapport moyen de 1,14 (±0,16) a été déterminé et 




 Le schéma proposé ci-dessous (Cf. Fig. IV.15) récapitule les différentes étapes de la 
méthodologie développée. Toutes les étapes du cycle sont enchaînées successivement (sans 

















Quantité théoriquement   
adsorbée par un réacteur 
Quantité de pesticide mesurée 
dans le réacteur A 
Quantité de pesticide mesurée 
dans le réacteur B 
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est toujours extrait, filtré et analysé avant le réacteur A. Un seul pesticide est impliqué dans 























 Le réacteur A est toujours traité avant le B. 
**
 Le réacteur B est toujours extrait, filtré et analysé avant le A. 
Figure IV.15 : Récapitulatif de la méthodologie expérimentale développée 
Notons, pour finir, que l’ensemble des manipulations présentées jusqu’à présent doit 
être réalisé avec précaution. En effet, il s’agit d’être le plus reproductible pour limiter les 
différences entre les deux réacteurs. Sans cela, la comparaison des réacteurs devient 
impossible. Les incertitudes sur la quantité initiale de pesticides avant la réaction seraient trop 
importantes. Maintenant que nous disposons d’un montage expérimental et d’un protocole 
exploitables pour le dépôt des pesticides et leur analyse, nous pouvons entreprendre l’étude de 
leur dégradation. 
Recouvrement des parois internes des réacteurs par les 
particules par l’intermédiaire d’un solvant organique*
Réacteur à écoulement A 
« référence »
Réacteur à écoulement B 
« réactivité »
Dépôt des pesticides en surface des particules par un 
équilibre gaz/solide
Passage d’un flux d’azote Réactivité hétérogène avec
- soit l’O3 (généré en amont du réacteur)
- soit les radicaux OH (générés au sein 
du réacteur)
Extraction manuelle par équilibre liquide/solide**
Analyse au PTV-LVI/GC/FID**
Filtration sur cartouche**
Dans le noir, avec HR < 1%, à 25°C  et 1 atm
Passage d’un flux d’azote (5 min) pour 
stopper la réaction











 Afin de valider le dispositif expérimental développé, l’ozonolyse hétérogène du 
naphtalène (NAP) a été étudiée. De plus, la problématique de l’influence de la nature de la 
particule sur la réactivité du NAP a été abordée par l’utilisation de deux types de particules : 
la silice et la XAD-4. Cette validation du montage expérimental fait l’objet d’un premier 
article [Pflieger et al., 2009]. Les résultats de l’ozonolyse hétérogène des pesticides adsorbés à 
la surface de particules de silice sont présentés dans un second article (soumis à 
« Atmospheric Environment »). Pour commencer, nous allons apporter quelques précisions 
sur la génération et la mesure de l’ozone. 
 
V.1. Génération et mesure de l’ozone 
 
La méthodologie générale de réalisation des expériences a été présentée dans le 
chapitre précédent (Cf. Chap. IV). Rappelons qu’après avoir effectué le dépôt des composés 
organiques étudiés à la surface des aérosols dans les deux réacteurs, l’ozonolyse se déroule 
dans le réacteur B. Ainsi, le montage expérimental présente deux voies distinctes :  
 la voie de dépôt des pesticides (réacteurs A et B), 
 la voie de dégradation des pesticides par l’ozone (réacteur B). 
L’ozone est généré par décharge électrique dans un flux de dioxygène pur (pureté de 
99,999%). Le choix d’utiliser du O2 pur plutôt que de l’air a deux avantages. Le premier est 
d’éviter la production d’oxydes d’azote (NOx), et le second est l’extension de la gamme de 
concentrations d’ozone disponibles grâce à l’amélioration du rendement de production 
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puisque le flux de gaz est exclusivement composé de O2. Rappelons également que l’on ne 
cherche pas obligatoirement à travailler aux concentrations atmosphériques, mais à de fortes 
concentrations pour faciliter l’observation de la dégradation des SVOCs étudiés.  
 L’ozone produit en continu est envoyé vers un ballon de dilution à l’azote pur. 
L’ozone dilué est finalement conduit vers le réacteur B. Une fraction de ce flux est dirigée 
vers un analyseur d’ozone (par photométrie UV) en amont du réacteur B. La concentration du 
flux d’ozone est mesurée environ toutes les 15 secondes. Un ordinateur connecté à ce dernier 
permet d’enregistrer les valeurs moyennes sur un quart d’heure. Les moyennes obtenues nous 
ont permis de déterminer une incertitude de la mesure de 5%. Cette donnée est prise en 
compte dans les calculs d’incertitudes des résultats expérimentaux obtenus et présentés dans 
les articles. L’établissement de ces incertitudes a également requit la réalisation de tests de 
comparaison des réacteurs (Cf. Chap. IV). Une explication détaillée est proposée en Annexe 
V. 
 Pour toutes les expériences d’ozonolyse hétérogène réalisées, nous travaillons à un 
débit de 3 L.min-1. Dans ces conditions, et selon les caractéristiques des réacteurs à 
écoulement, il a été établi que le flux gazeux parcourant les réacteurs est laminaire. 
L’expression mathématique, utilisée pour l’estimation du nombre de Reynolds et par 
conséquent pour la caractérisation du flux, est présentée en Annexe VI. En outre, il est 
important que les molécules d’O3 aient le temps de diffuser vers les parois du réacteur durant 
leur traversée, sans quoi aucune réaction avec les composés organiques adsorbés sur les 
particules ne peut se produire. Afin de s’en assurer, nous avons calculé, à partir de la 
détermination du coefficient de diffusion de l’ozone dans un flux d’azote, que les molécules 
d’ozone mettaient au plus 0,21 s pour atteindre les parois du réacteur, pour un temps de 
résidence de 7,5 s dans le réacteur (Cf. Annexe VII). Il n’y a donc aucune limitation des 
réactions liée à la diffusion de l’O3  dans le réacteur. Il est également nécessaire de déterminer 
le taux de recouvrement de la surface par les molécules d’ozone afin de savoir si nous avons 
atteint la saturation. Nous avons pu estimer (Cf. Annexe VIII) que les taux de recouvrement 
étaient tous inférieurs à 15%, quelque soit le couple composé-particule considéré. La 
saturation de la surface par l’oxydant est donc loin d’être atteinte dans les différentes 
expériences effectuées. De la même manière, nous avons calculé les taux de recouvrement des 
particules par les pesticides qui sont dans tous les cas inférieurs à 1%. En supposant que le 
dépôt des composés organiques a lieu tout au long du réacteur, nous pouvons prétendre à un 
recouvrement inférieur à une monocouche. Ce point est expliqué plus en détails en Annexe 
VIII). 
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V.2. Présentation des articles 
 
Nous avons, tout d’abord, développé et mis au point un protocole et un montage 
expérimental dédié à l’étude de l’ozonolyse hétérogène, que nous avons éprouvé sur le 
naphtalène. Celui-ci s’est présenté comme un composé test de choix notamment parce qu’il a 
été plus largement étudié par le passé que les pesticides sélectionnés. L’ozonolyse hétérogène 
du naphtalène a été étudiée sur deux types de particules (la silice et la XAD-4) dans 
différentes conditions de temps d’exposition et de concentration en O3. Nous avons observé la 
dégradation de ce composé quelque soit la surface sur laquelle il a été adsorbé, avec une 
influence notable de la nature de la particule sur les cinétiques d’ozonolyse. L’ensemble de 
ces travaux fait l’objet d’un article [Pflieger et al., 2009].  
Après validation du dispositif expérimental, nous avons réalisé l’ozonolyse hétérogène 
des trois herbicides ciblés adsorbés sur des particules de silice. Bien que l’alachlore et la 
terbuthylazine soient présumés réagir avec l’ozone, aucune dégradation n’a été relevée.  Par 
contre, une dégradation significative de la trifluraline a été observée. Les expériences et les 
résultats commentés de cette étude sont présentés dans un deuxième article (soumis à 
« Atmospheric environment »). 
En fin de compte, les cinétiques de réactivité hétérogène vis-à-vis de l’ozone ont pu 
être déterminées pour deux composés : le naphtalène (adsorbé sur la silice et la XAD-4) et la 
trifluraline (adsorbée sur la silice). Ces derniers ont été soumis à des concentrations d’ozone 
et des temps d’exposition variables, ce qui nous a permis d’établir les cinétiques de pseudo-
premier ordre, après avoir vérifié la validité du pseudo-premier ordre (Cf. Annexe IX). Les 
résultats expérimentaux ont été traités à l’aide deux modèles, celui de Langmuir-Rideal et 
celui de Langmuir-Hinshelwood qui ont présentés des résultats similaires. Globalement, les 
durées de vie résultant des travaux d’ozonolyse hétérogène sont discutées pour tous les 
composés étudiés dans les deux articles présentés et sont, dans la mesure du possible, 
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V.5.  Conclusion 
 
 Ces travaux ont permis d’établir les cinétiques d’ozonolyse hétérogène du naphtalène 
et de la trifluraline. Par contre, dans les conditions de notre étude, l’alachlore et la 
terbuthylazine se sont montrés particulièrement résistants à l’ozone. Cependant, l’O3 ne 
représente pas l’oxydant atmosphérique le plus actif. Ce rôle est tenu par les radicaux 
hydroxyles. Il serait donc judicieux de poursuivre les expériences de réactivité hétérogène en 
soumettant ces deux pesticides à l’oxydation par les radicaux OH. Ceci dit, il semble plus 
intéressant de s’attarder sur la terbuthylazine. En effet, celle-ci a déjà fait l’objet d’une étude 
antérieure comparable [Palm et al., 1997], ce qui permettra d’étayer la discussion des résultats 
qui seront obtenus. Le prochain chapitre sera donc consacré à la réactivité hétérogène de la 










CHAPITRE VI   
 





Afin de compléter l’étude de la réactivité hétérogène de la terbuthylazine adsorbée sur 
des particules de silice, sa cinétique de dégradation vis-à-vis des radicaux hydroxyles a été 
réalisée. Pour ce faire, il a tout d’abord été nécessaire de sélectionner, puis de mettre au point, 
un système de génération des radicaux OH adapté à notre dispositif. Parallèlement, ce travail 
a requis le développement et l’optimisation rigoureuse de la technique de mesure des radicaux 
OH.  
 
VI.1. Choix préliminaires  
 
La première étape nécessaire à cette étude est le choix du système de génération et la 
méthode de mesure des radicaux hydroxyles (OH).  
 
VI.1.1. Génération des radicaux hydroxyles 
Dans la littérature, plusieurs techniques de génération des radicaux OH en atmosphère 
simulée ont été décrites. Ces modes de génération sont généralement basés sur la photolyse 
d’un précurseur. Le temps de vie des radicaux hydroxyles étant très court (0,2 à 1 s) [Salmon 
et al., 2004], il est impératif de produire les radicaux au sein même du réacteur et donc 
d’exposer également le composé étudié aux photons. Cette irradiation peut conduire à une 
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photolyse du composé d'intérêt qui perturbe l'étude de la cinétique d'oxydation par le radical 
OH.  
L’eau est un précurseur intéressant car les radicaux OH sont les produits directs de sa 
photolyse. De plus, l'eau ne réagit pas avec les radicaux produits. Toutefois, elle se 
photodissocie à des longueurs d’ondes (λ) inférieures à 190 nm. Or, sous cette irradiation, la 
majorité des composés organiques présents dans l’atmosphère est dégradée [Kurylo and 
Orkin, 2003]. Ceci est particulièrement vrai pour les pesticides dont la plupart absorbent les 
longueurs d’onde inférieures à 290-300nm [Samsonov and Pokrovskii, 2001]. Ainsi, avec ce 
mode de production des radicaux hydroxyles, la photolyse des pesticides perturbe les études 
de cinétique avec les radicaux OH. Ce problème peut être partiellement contourné en utilisant 
d'autres précurseurs des radicaux hydroxyles comme l’ozone qui se photolyse pour λ < 310 
nm. Cependant, les O(1D) formés peuvent réagir avec les composés organiques étudiés 
[Kurylo and Orkin, 2003]. La photolyse du peroxyde d’hydrogène est également couramment 
employée. Celle-ci est appréciée pour sa facilité de mise en œuvre et pour la production 
exclusive de radicaux OH selon les réactions suivantes : 
(R1)    H2O2 + hν   OH + OH  (λ < 370 nm) 
(R2)    H2O2 + OH  HO2 + H2O 
(R3)    HO2 + HO2  H2O2 + O2 
Néanmoins, comme pour la photolyse de l’eau, l’irradiation à de courtes longueurs 
d’ondes constitue un inconvénient majeur. De plus, d’après Palm et al. (1998), le radical 
hydroperoxyle (HO2) peut induire un artefact dans la cinétique difficilement quantifiable étant 
donné le peu d’informations disponibles sur la réactivité de HO2. Il existe d’autres sources de 
radicaux OH comme la photolyse de l’acide nitreux (HONO) ou du nitrite de méthyle 
(CH3ONO). Ce dernier précurseur, bien que couramment utilisé en chambre de simulation 
[Finlayson Pitts and Pitts, 1986], entraîne la formation d’HO2, générateur potentiel d’artefact. 
De plus, CH3ONO peut induire une chimie complexe du mélange réactionnel en raison de sa 
capacité à réagir avec OH [Kurylo and Orkin, 2003], mais aussi des quantités importantes de 
NO et de CH2O formées.  :  
(R4)    CH3ONO + hν   CH3O + NO (λ < 430 nm) 
(R5)    CH3O + O2  CH2O + HO2 
(R6)    HO2 + NO  OH + NO2 
Les différentes sources de radicaux OH mentionnées précédemment possèdent toutes 
leur limite. Le choix est effectué selon les contraintes imposées par les composés étudiés 
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(spectre d’absorption) et par le dispositif expérimental (structure du réacteur). En l’absence de 
données sur la capacité de photolyse des pesticides étudiés en phase particulaire, il n’est pas 
envisageable d’opter pour une génération photochimique des radicaux hydroxyles. 
Par conséquent, nous avons choisi de générer les radicaux OH en absence de lumière. 
L’ozonolyse de l’hydrazine (N2H4) ou des alcènes sont des sources connues de production de 
radicaux OH « noirs ». La présence d’ozone dans le mélange réactionnel est à priori sans 
conséquence pour la terbuthylazine car l’ozonolyse hétérogène de cet herbicide adsorbé sur 
des particules de silice est très lente (kO3 < 0,5.10-19 molec.cm-3.s-1) (Cf. Chap. V). Le 
mécanisme d’ozonolyse des alcènes ayant été étudié en détail au cours de ces dernières 
d’années, cette voie de production des radicaux hydroxyles a été retenue. Dans leurs travaux, 
Le Person et al. (2007) et Lambe et al. (2007) utilisent le 2,3-diméthyl-2-butène (DMB) qui 
présente un meilleur rendement de formation de radicaux OH (93% en moyenne, Cf. Tab. 
VI.1) que les autres alcènes (éthène, propène, isoprène, trans-2-butène…) en raison de sa 
symétrie moléculaire. 
Rendement en OH Référence Rendement en OH Référence 
0,7 (± 0,1) Niki et al., 1987 0,36 (± 0,04) Gutbrod et al., 1997* 
1,0 Atkinson et al., 1992 0,89 (± 0,24) Rickard et al., 1999 
1,0 (+ 0,5 ; -0,33) Atkinson and 
Aschmann, 1993 
1,00 (±0,25) Siese et al.  2001 
0,80 (± 0,12) Chew and Atkinson, 
1996 
0,91 (± 0,14) Orzechowska and 
Paulson, 2002 
1,0 Aschmann et al., 1996 1,07 (±0,16) Aschmann et al., 2003 
*
 Horie and Mootgart (1998) indiquent que le faible rendement obtenu par Gutbrod et al. (1997) peut être la 
conséquence de la complexité de leur système réactionnel apportée par l’addition de CO. Ce résultat n’est donc 
pas pris en compte dans l’estimation moyenne du rendement. 
Tableau VI.1 : Résumé des rendements de production des radicaux OH pour la réaction entre 
le 2,3-diméthyl-2-butène et l’ozone à température ambiante et pression atmosphérique. 
 
VI.1.2. Mesure des radicaux hydroxyles 
Aucun composé de référence n'étant disponible pour l'étude de la réactivité hétérogène 
de composés organiques adsorbés sur des particules de silice, il est nécessaire de mesurer les 
concentrations de radicaux hydroxyles dans le réacteur afin de pouvoir établir la constante 
cinétique d’oxydation de la terbuthylazine. La méthode la plus communément employée 
consiste à utiliser des traceurs. Il s’agit de composés, présents en phase gazeuse, réagissant 
assez rapidement avec les radicaux OH et dont la cinétique avec ces radicaux est connue 
[Finlayson Pitts and Pitts, 2000]. En suivant la dégradation de ces composés, il est possible de 
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calculer la concentration en radicaux OH. Dans le cas présent, il est nécessaire de choisir un 
composé réagissant rapidement avec les radicaux hydroxyles (temps de séjour dans le réacteur 
de l'ordre de 30 s) mais inerte vis-à-vis de l’ozone pour que la dégradation observée soit 
uniquement due aux radicaux OH. De nombreux composés, satisfont ces conditions. Le 
tableau VI.2 regroupe les traceurs les plus fréquemment rencontrés dans la littérature. 
Traceur 
kO3 
 (×10-21 cm3.mol-1.s-1) 
kOH 
 (×10-11 cm3.mol-1.s-1) Références 
m-xylène 4,0 * 2,2 ± 0,2 * 
kO3 : a, b  
kOH : a, b, c, d, e, f, g, h, i, j, 
k, l, m, n  
Détails en Annexe IX 
cyclohexane non réactif  0,697 ± 0,09 **   o 
1,3,5-
trimethylbenzene 35 ± 1 
*
 5,5 ± 0,3 * Nist datase *** 
di-n-butyl ether - 2,7 ± 0.2 * Nist datase *** 
*
 Constantes cinétiques moyennes de l’ensemble des références (T = 298 ± 3 K) 
**
 Valeur recommandée par Atkinson, 2003 
*** Constante cinétique moyenne provenant de la base de données de cinétique chimique de Nist : 
http://kinetics.nist.gov/kinetics/index.jsp 
a :  Kramp et al., 1998 ; b : Atkinson et al., 1982 ; c : Hansen et al., 1975 ; d : Doyle et al., 1975 ; e : Lloyd et al., 
1976 ; f : Perry et al., 1977 ; g : Davis, 1977 ; h : Ravinshankara et al., 1978 ; i : Cox and Derwent, 1980 ; j : 
Nicovitch et al., 1981 ; k : Atkinson et al., 1983 ; l : Ohta and Ohyama., 1985 ; m : Edney et al., 1986 ;n : 
Atkinson et al., 1989 ; o : Atkinson, 2003 (et références associées)   
Tableau VI.2 : Constantes cinétiques d’oxydation par l’ozone et les radicaux hydroxyles de 
COV traceurs de radicaux OH couramment utilisés. 
Le 1,3,5-trimethylbenzene a été retiré de l’étude car sa réaction entraîne la formation 
de quantités très importantes de particules [Metzger et al., 2008] qui peuvent produire un 
artefact analytique ou des complications sur le dispositif expérimental (débitmètre bouché…). 
Au cours de l’analyse, le di-n-butyl-ether peut provoquer l’altération de la colonne 
chromatographique utilisée lors de l’optimisation du système de génération et de mesure des 
radicaux OH. Enfin, après des essais sur notre dispositif expérimental, la génération d'un flux 
gazeux de m-xylène par perméation s’avère plus reproductible que celle du cyclohexane. 
C’est donc le m-xylène qui a été retenu. 
 Il existe d’autres méthodes pour mesurer la concentration en radicaux hydroxyles. 
Japar et al. (1974) ont suivi la consommation d’ozone en continu, mais nos moyens 
analytiques n’ont pas permis un suivi suffisamment précis. Il est également possible de suivre 
la consommation de l’alcène (DMB) précurseur de OH. Cette méthode a été utilisée dans 
notre étude ce qui nous a permis d'avoir un double contrôle des concentrations de OH. 
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VI.2. Mécanisme réactionnel 
 
L’ozonolyse en phase gazeuse du 2,3-diméthyl-2-butène (DMB) débute par la 
formation d’un ozonide primaire qui se décompose rapidement pour former l’acétone ainsi 
qu’un intermédiaire de Criegee (CI) (Cf. Fig.VI.1). Le devenir de CI dépend de la pression 
totale. A pression atmosphérique, les atomes O(3P) (voie b) ne sont pas formés en quantité 
significative tandis que la formation de radicaux OH (voie c) a été observée. Les radicaux OH 
ainsi formés (voie c) peuvent réagir avec le DMB. Ainsi, les produits formés ne sont pas 




















Figure VI.1 : Mécanisme réactionnel de l’ozonolyse du 2,3-diméthyl-2-butène (adapté de 
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Les voies (a), (c) et (d) conduisent à la formation de petites molécules oxygénées : 
acétone, méthanol, méthylglyoxal, hydroxyacétone, formaldéhyde et CO2 (Cf. Tab. VI.3). Ce 
sont des composés à haute pression de vapeur qui sont peu enclins à s’adsorber sur les 
particules de silice. 
 
Produits formés / réactions Masse molaire (g.mol-1) Références 
2,3-diméthyl-2-butène + O3  84 - 
Formaldéhyde 30 a 
Acétone 58 a 
Méthanol 32 a 
CO2 44 a 
Méthylglyoxal 72 b 
Hydroxyacétone 74 b 
m-xylène + OH  106 - 
Glyoxal 58 c 
Méthylglyoxal 72 c 
m-tolualdéhyde 120 c 
Diméthylphénol 122 c 
2,6-diméthyl-p-benzoquinone 136 c 
a : Orzechowska and Paulson (2002) ; b : Niki et al., 1987 ; c : Kwok et al., 1997 
Tableau VI.3 : Produits formés lors de l’ozonolyse du 2,3-diméthyl-2-butène et de 
l’oxydation par OH du m-xylène. 
La réaction d’oxydation du DMB par OH étant rapide (kOH = 1,0 (±0,1)×10-10 
cm3.molec-1.s-1), elle risque d’entrer en compétition avec la réaction d’oxydation du traceur (le 
m-xylène) par OH. Nous avons donc choisi de suivre les cinétiques de formation de quatre 
produits d’oxydation du m-xylène (Cf. Tab. VI.3), afin de s’assurer que la réaction entre le m-
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VI.3.  Théorie cinétique 
 
VI.3.1. Milieux réactionnels 
Pour mesurer les radicaux hydroxyles, deux méthodes ont été utilisées. La première est 
basée sur la consommation du traceur (m-xylène) (Exp. B). La deuxième est basée sur la 
consommation du 2,3-diméthyl-2-butène (Exp. A et B). Les milieux réactionnels des 
expériences de type A et B sont présentés ci-dessous. Elles ont été effectuées en absence de 
silice sur les parois du réacteur (nous verrons plus loin (Cf. Section VI.4.2) que la présence 




Seuls l’alcène (DMB) et l’ozone (O3) sont introduits dans le réacteur où les réactions R7 et 
R8 ont lieu. k1 et k2 représentent respectivement les constantes de vitesse des réactions R7 et 
R8. 
k1 
DMB + O3  αOH + Produits        (R7)    
avec : k1 = (1,3 ± 0,1).10-15 cm3.molec-1.s-1     (Références en Annexe X) 
et : α = rendement de production de OH = 0,93    (Cf. Tab. VI.1) 
k2 
DMB + OH  Produits                (R8) 
avec k2 = (1,0 ± 0,1).10-10 cm3.molec-1.s-1  (Références en Annexe X)  
 
Les équations des vitesses de réaction de R7 et R8 peuvent respectivement s'écrire : 
(E1) v1 = k1 [DMB] [O3] 
(E2) v2 = k2 [DMB] [OH] 
 
Expérience B  
L’alcène et l’ozone sont injectés dans le réacteur avec le composé traceur (m-xylène 
noté Xyl dans les équations). En adition des réactions de l'expérience A, deux nouvelles 
réactions (R9 et R10) sont à prendre à compte.  k3 et k4 sont respectivement les constantes de 
vitesse des réactions R9 et R10. 
k3 
Xyl + OH   Produits              (R9) 
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 avec k3 = (2,2 ± 0,2)×10-11 cm3.molec-1.s-1  (Tab. VI.2 et Annexe X)              
k4 
Xyl + O3  Produits                 (R10) 
avec k4 = 4×10-21 cm3.molec-1.s-1    (Tab. VI.2 et Annexe X)  
 
Les équations des vitesses de réactions de R9 et R10 peuvent respectivement s'écrire : 
(E3) v3 = k3 [Xyl] [OH] 
(E4) v4 = k4 [Xyl] [O3] 
 
Le DMB peut réagir avec l’ozone mais aussi avec les radicaux OH formés lors de son 
ozonolyse. Pour que la réaction d’oxydation par OH (R8) soit négligeable devant la réaction 
d’ozonolyse (R7), il faut que la vitesse d'ozonolyse (v1) soit très supérieure à la vitesse 






   (C1) 
Le m-xylène peut réagir avec les radicaux OH mais également avec l’ozone. Dans 
notre cas, il est important que la réaction entre le traceur et les radicaux hydroxyles soit rapide 
par rapport à la réaction entre le traceur et l’ozone (v3 >> (v4). Cette condition est satisfaite 






   (C2) 
Nous pouvons effectuer le même raisonnement pour les réactions R7 et R10 afin de 
favoriser l’ozonolyse du DMB par rapport à celle du m-xylène (v1 >>v4). Cette condition est 






  (C3) 
Enfin, il est nécessaire que la réaction R9 entre les radicaux OH et le traceur soit 
rapide par rapport à la réaction R8 entre le DMB et les radicaux hydroxyles, (v3 >> v2). Cette 






  (C4) 
Ces conditions seront vérifiées dans la section VI.5.1. 
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VI.3.2. Mesure des concentrations de radicaux OH à l'aide du 
traceur (m-xylène) 
A partir de l’expérience B, nous pouvons calculer la concentration en radicaux OH en 
suivant les concentrations de notre traceur et en utilisant l'équation suivante : 
(E5) [ ] [ ][ ] [ ][ ]BB OXylkOHXylk
dt
Xyld
343 +=−  
Si v4 << v3 (condition C2), E7 devient : 




Après intégration entre les temps 0 et t, on obtient l’équation suivante : 










B ×=∫    
où t représente le temps de séjour des espèces gazeuses dans le réacteur.  
 
VI.3.3. Mesure des concentrations de radicaux OH par rapport 
au DMB 
Dans les conditions de l’expérience A, le DMB est consommé simultanément par l’ozone 
et les radicaux OH. Pour calculer la concentration en radicaux hydroxyles à partir des 
concentrations de DMB, il faut connaître la consommation de ce composé induite par les 
radicaux OH. Pour ce faire, on peut combiner les expériences A et B.  
 Dans l’expérience A : la consommation du DMB est due à l’ozone et aux radicaux OH, il 
s’agit de la consommation totale de DMB, 
 Dans l’expérience B : la consommation de DMB est uniquement due à l’ozone. 
Les équations cinétiques correspondantes sont, pour l’expérience A : 
(E8) [ ] [ ][ ] [ ][ ]AAAA OHDMBkODMBk
dt
DMBd
231 +=−  
D’où :  













0ln    
Pour l’expérience B, si les radicaux OH réagissent majoritairement avec le m-xylène 
(conditions C1 et C4), alors :  
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0ln     
Si, de plus, la consommation d’ozone est identique, c’est-à-dire [ ] [ ]dtOdtO t Bt A ∫∫ = 0 30 3  dans les 
deux expériences, on peut combiner les deux équations E11 et E12 comme suit : 























−=∫   
Pour que la consommation en ozone soit identique dans les deux types expériences, il 
faut que les concentrations initiales en O3 et en DMB soient identiques elles aussi. Cela 
représente la dernière condition (C5) à respecter (Cf. Section VI.5.1). On peut alors écrire : 









A ×=∫   
avec t = temps de séjour des espèces gazeuses dans le réacteur. 
 
Remarque :  
Cette méthode de détermination des concentrations de radicaux hydroxyles permet de 
s’affranchir de la détermination des pertes de radicaux OH et d’O3 sur les parois du réacteur.  
 
VI.3.4. La terbuthylazine 
La terbuthylazine adsorbée sur les particules de silice est oxydée par les radicaux 
hydroxyles suivant la réaction (R11) avec une constante cinétique (kOH) à déterminer :  
                              kOH 
(R11) Terbads + OH  Produits 
 
Rappelons que l’ozonolyse hétérogène est négligeable avec kO3 < 0,49×10-19 cm3.molec-1.s-1. 
Ainsi, la vitesse de disparition de la terbuthylazine s’écrit comme suit (E14) : 








L’échelle de temps (t’) est ici différente de celle considérée dans les équations E1 à E12. Le 
temps t’ désigne le temps d’exposition de la terbuthylazine et non le temps de séjour des 
composés gazeux dans le réacteur. Aussi, sur cette échelle de temps t’, la concentration en 
radicaux OH peut être considérée homogène en tout point du réacteur et constante dans le 
temps puisque le dispositif expérimental est a flux continu. On raisonnera donc avec une 
cinétique du pseudo-premier ordre par rapport au pesticide. 
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=−    avec k’exp = kOH [OH]  
Après intégration entre les temps 0 et t’, on obtient : 







=      
où t’ représente le temps d’exposition de la terbuhtylazine aux radicaux OH.     
Si en traçant le logarithme népérien en fonction du temps on obtient une droite, alors 
l’hypothèse du pseudo-premier ordre est validée. La pente de la droite obtenue permettra de 
déterminer k’exp. 
 
VI.4. Montage expérimental 
 
Afin d’éviter l’apparition de trop nombreuses réactions interférentes lors de l’étude 
cinétique de la terbuthylazine, les mesures des concentrations en radicaux OH se font en 
l'absence de pesticide : on suppose que sur l’intervalle de temps t de passage dans le réacteur, 
la présence du pesticide sur les particules de silice ne modifie pas les concentrations de OH ce 
qui est réaliste compte tenu de la faible réactivité attendue pour la terbuthylazine. L’objectif 
est de parvenir à un système de génération stable et reproductible en radicaux OH. La 
méthodologie utilisée est la suivante : 
 Mise au point d’un système de génération de radicaux OH stable par la réaction entre 
l’ozone et le 2,3-diméthyl-2-butène (DMB); 
 Calcul des concentrations de radicaux OH par la mesure du composé traceur (exp. B), du 
m-xylène, et du DMB (exp. A et B). Ces différentes espèces ont été analysés quantitativement 
par GC-FID et par PTR-MS (Proton-Transfer-Reaction Mass Spectrometry) ; 
 Cinétique de dégradation de la terbuthylazine par les radicaux hydroxyles formés au sein 
du réacteur en l’absence du traceur. 
 Le montage est constitué de quatre parties :  
1) génération des radicaux hydroxyles ; 
2) mesure des radicaux OH ;  
3) dépôt de la terbuthylazine ; 
4) étude cinétique de l’oxydation hétérogène de la terbuthylazine par OH. 
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Toutes les expériences sont faites dans le noir, dans une atmosphère pratiquement sèche (HR < 
1 %), à température ambiante et à pression atmosphérique. 
 
VI.4.1. Génération et mesure des radicaux hydroxyles 
 
VI.4.1.a. Génération des radicaux OH 
 Les radicaux hydroxyles sont produits par ozonolyse du 2,3-diméthyl-2-butène dans le 
noir. L’ozone est généré en dehors du réacteur par photolyse à 185 nm (lampe UV à vapeur de 
mercure réglable, modèle SOG-2, UVP) d'un flux d’oxygène pur (10 mL.min-1 ± 1% en 
pleine échelle, débitmètre massique de 10 mL.min-1) (Cf. Fig. VI.2a). Ce mode de génération 
est parfaitement stable dans le temps et reproductible. L’ozone produit est acheminé vers le 
réacteur B. Un flux constant de DMB est généré par un système de banc à perméation grâce à 
une cellule de perméation plongée dans un bain thermostaté (RCS Lauda, Haake) d’éthanol à 
-11,3°C. Un flux d’azote pur traverse la nacelle de perméation à 200 mL.min-1 (± 1% en 
pleine échelle, débitmètre massique de 1 L.min-1). Le flux gazeux de DMB obtenu est dilué 
par un flux d'azote à débit contrôlé. L’ozone et le flux dilué de DMB se rejoignent à l’entrée 
du réacteur B pour que la production de radicaux OH s'effectue à l’intérieur du réacteur. Le 
flux total de gaz parcourant le réacteur B, fixé à 700 mL.min-1, est contrôlé par un débitmètre 
massique (2 L.min-1, ± 1% en pleine échelle) à la sortie du réacteur. Dans ces conditions et 
compte tenu de la géométrie du réacteur, le phénomène de diffusion des radicaux hydroxyles 
vers les parois n’est pas limitant. En effet, leur temps de diffusion radiale est inférieur à 0,12 
s, ce qui est très inférieur au temps de séjour des gaz dans le réacteur et également inférieur à 
leur temps de vie de l’ordre de la seconde. 
La concentration en ozone est suivie en continu à l’entrée ou à la sortie du réacteur par 
photométrie UV. Comme l’analyseur d’ozone (O3 41M, Environnement S.A) aspire un débit 
constant de 1,7 L.min-1, il est nécessaire de procéder à une dilution contrôlé du flux d’ozone 
dans de l’azote avant analyse. Le débit de dilution est mesuré avant chaque expérience et fixé 
à environ 2,100 L.min-1 à l’aide d’un débitmètre portatif (TSI 4143, 0-200 mL.min-1, ± 3% 
pour N2). Ce débit étant plus élevé que le débit nécessaire à l’analyseur d’ozone, une ligne de 
fuite a été placée entre le ballon de dilution et l’analyseur. L’évolution des concentrations de 
DMB peut être suivie à l’entrée et à la sortie du réacteur B. Pour ce faire, un prélèvement 
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gazeux de 250 mL peut être effectué et injecté en GC-FID (Trace GC-ULTRA, Thermo 
Electron Corporation) (Cf. Section VI.4.2.a). 
Hors expérience, la ligne d’ozone est coupée. Il suffit d’un laps de temps de 15-20 min 
après allumage pour que l’intensité UV de la lampe à vapeur de mercure devienne stable. Par 
contre, le flux de DMB est généré en permanence car le processus de volatilisation a besoin 
de plusieurs dizaines de minutes pour se stabiliser. Hors expérience, le flux de DMB non dilué 
est envoyé vers une hotte. Ajoutons que tout ce qui est soumis à la lumière de la pièce 
(tubulure, ballon de dilution…) est emballé dans du papier aluminium afin d’éviter la 
photolyse des réactifs avant d'atteindre le réacteur ou dans celui-ci. 
 
VI.4.1.b. Mesure des concentrations de radicaux OH 
 Le calcul des concentrations de OH se fait grâce au suivi des concentrations de DMB 
et du traceur d’OH (le m-xylène) en aval du réacteur. Pour ce faire, un PTR-MS (Proton-
Transfer-Reaction Mass Spectrometry) (High sensitivity model, Ionicon Analytik) est 
connecté à la sortie du réacteur B. Comme cet appareil a besoin d’être continuellement 
alimenté en gaz, une ligne d’azote est installée. Une vanne 3 voies permet de basculer, soit sur 
l’arrivée de l’échantillon, soit sur l’arrivé de N2. Le PTR-MS a permis de suivre en continu 
l’évolution des concentrations en DMB et en traceur (m-xylène) ainsi que cinq produits de 
dégradation du DMB (sauf le CO2) et cinq produits du m-xylène (Cf. Tab. VI.3).  
 Le flux gazeux de m-xylène est généré grâce à un système de banc à perméation (Cf. 
Fig VI.2b). Le traceur pur à l'état liquide est placé dans une étuve chauffée à 50°C. La nacelle 
de perméation est alimentée en continu par un flux d’azote de 380 mL.min-1 (± 1% en pleine 
échelle, débitmètre massique de 10 L.min-1). Un ballon de dilution à l’azote est placé en aval 
du banc à perméation. Le flux de m-xylène dilué est acheminé vers le réacteur B où il rejoint 
l’alcène et l’ozone à l’entrée du réacteur. Pour ne pas interrompre la volatilisation, le flux 
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VI.4.2. Analyses du m-xylène et du DMB en phase gazeuse 
La mise au point du système de génération des radicaux hydroxyles a été effectuée par 
l’analyse des concentrations de DMB et de traceur par GC-FID. Pour une détermination 
précise des concentrations de radicaux, le suivi a été réalisé par une analyse en continu par 
PTR-MS. 
 
VI.4.2.a. Analyse par GC-FID  
L’injection du DMB gazeux est effectuée directement grâce à une seringue à gaz en 
mode splitless. La colonne capillaire utilisée est une colonne CP-SIL 8 CB (30m x 0,32mm 
df=0,25µm ; composition 5% copolymère de diphényle et 95% diméthylpolysiloxane ; 
Varian) tandis que le liner est adapté aux injections en mode split/splitless (insert en silcosteel 
désactivé, ThermoFischer). L’injecteur est chauffé à 100°C pendant 0,5 min. La température 
du four est maintenue à 40°C pendant 3,3 min puis un gradient de température de 40°C.min-1 
est appliqué jusqu’à atteindre 115°C. La température du détecteur FID est fixée à 260°C. Le 
débit de gaz vecteur (H2) est de 1,2 mL.min-1.  
Le suivi des concentrations par GC-FID nous a permis de sélectionner le traceur (m-
xylène) durant la première phase d’optimisation du système de génération et de calculer 
l'ordre de grandeur des concentrations de radicaux OH. Cette étape a été assez longue 
puisqu’il a fallu parallèlement contrôler la volatilisation du DMB et des différents traceurs 
potentiels (cyclohexane,…), ainsi que la production et l’analyse de l’ozone. Nous avons 
également pu tester l’influence de la présence de silice sur les parois du réacteur (Cf. Section 
VI.5.2), ce qui nous a permis de poursuivre les expériences en absence de silice. Suite à cette 
première étape, l’optimisation a été affinée par l’utilisation du PTR-MS jusqu’à l’obtention 
d’un système stable et reproductible. Il a notamment fallu trouver des conditions adéquates 
pour la mesure du m-xylène.  
 
VI.4.2.b. Analyse par PTR-MS  
Le PTR-MS (Proton-Transfer-Reaction Mass Spectrometry) a été utilisé en 
complément car il autorise un suivi simultané et en continu des composés organiques volatils 
(COV) [Lindinger et al., 1998]. La méthode est basée sur l'ionisation des molécules d'intérêt 
par transfert du proton de l'ion H3O+. Comme la méthode d’ionisation est douce (Cf. Réaction 
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R12), les taux de fragmentation des composés sont très faibles et la masse du principale ion 
produit est équivalente à la masse molaire du COV plus un (M+1). 
 
H3O+ + R  RH+ + H2O  (R12) 
 
Avec ce mode d'ionisation, les molécules ayant une affinité protonique inférieure à 
celle de l’eau (<166,5 kcal.mol-1) ne peuvent pas être détectées [De Gouw and Warneke, 
2007]. Ceci permet la détection de gaz à l’état de trace dans l'atmosphère car les ions H3O+ ne 
réagissent pas avec les principaux constituants de l’air à cause de leur faible affinité 
protonique.  
L’instrument est composé de trois parties [Lindinger et al., 1998] : 
 une source d’ion H3O+ qui produits de hautes concentrations de proton par décharge dans 
de la vapeur d’eau pure, 
 un « drift tube » où les COV de l’échantillon sont mis en contact avec H3O+ afin que la 
réaction de transfert de proton puisse s'effectuer, 
 l'analyseur constitué d’un quadripôle.  
Le signal obtenu est proportionnel au rapport de mélange du COV. La génération des 
ions H3O+ et l’ionisation chimique des COV sont contrôlées individuellement et spatialement 
séparées. Les conditions constantes et bien définies offrent la possibilité de calculer les 
concentrations absolues sans calibration ou utilisation de standards. Néanmoins, 
l’inconvénient majeur du PTR-MS est qu’il peut uniquement déterminer la masse de l’ion 
produit qui n’est pas forcément un indicateur suffisant pour l’identification du COV, ce qui 
est le cas, par exemple, en présence d'isomères [De Gouw and Warneke, 2007]. 
 
VI.4.2.c. Comparaison des mesures 
Durant les expériences effectuées en présence de terbuthylazine, le suivi du DMB a, 
été réalisé par injection de prélèvements gazeux en GC-FID environ toutes les 20 min. Ce 
suivi nous a permis de vérifier la stabilité et la reproductibilité du système de génération des 
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Mesure par PTR-MS : 
[DMB]0/[DMB]t = 2,19 ± 0,06 
Mesure par GC-FID : 
Nom de l’expérience [DMB]0/[DMB]t Nom de l’expérience [DMB]0/[DMB]t 
Terb1 2,24 ± 0,18 Terb7 1,97 ± 0,16 
Terb2 2,39 ± 0,19 Terb8 2,12 ± 0,17 
Terb3 2,06 ± 0,16 Terb9 2,11 ± 0,17 
Terb4 Problème GC Terb10 2,32 ± 0,18 
Terb5 2,03 ± 0,16 Terb11 Problème GC 
Terb6 Problème GC Terb12 2,06 ± 0,16 
Tableau VI.4 : Comparaison des rapports de concentrations de DMB ([DMB]0/[DMB]t) entre 
les expériences de type B (en présence de traceur) obtenues par le PTR-MS et les 
expériences cinétiques de la terbuthylazine 
D’après le tableau VI.4, nous obtenons des rapports des concentrations de DMB 
identique, aux incertitudes près, avec les deux systèmes analytiques.  
 
VI.4.3. Dépôt et expériences cinétiques d’oxydation de la 
terbuthylazine 
 La méthodologie adoptée pour le dépôt du pesticide dans les réacteurs A et B pour le 
déroulement des expériences cinétiques d’oxydation par les radicaux OH, suit les étapes 
présentées dans le chapitre IV. La technique de dépôt de la terbuthylazine n’a pas été 
modifiée par rapport à celle exposée dans le chapitre V [Pflieger et al., 2009]. Par contre, pour 
gagner du temps, l’étuve a été chauffée à 125°C au lieu de 100°C. La phase de dépôt était 
alors de 4h au lieu de 18h. 
 Après le dépôt de la terbuthylazine sur les particules de silice présentes sur les parois 
des réacteurs A et B, le banc à perméation du pesticide a été déconnecté des réacteurs. Le 
réacteur A a été balayé par un flux d’azote de 700 mL.min-1 tandis que le réacteur B a été 
connecté au système de génération de radicaux OH. Enfin, les concentrations des réactifs 
gazeux ont été suivies par analyseur à photométrie UV pour l’ozone et par injection 
d’échantillon gazeux de DMB en GC-FID (pour des raisons de disponibilité de l'instrument, le 
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PTR-MS a uniquement été utilisé durant la phase d’optimisation). Rappelons que le m-xylène 




 Dans cette section, nous présentons tout d’abord les résultats concernant la génération 
et la mesure des OH, puis ceux concernant la réactivité hétérogène de la terbuthylazine vis-à-
vis des radicaux hydroxyles. 
 
VI.5.1. Test d’influence de la présence des particules de silice 
sur les concentrations de radicaux OH 
Lors de la première phase d’optimisation (par GC-FID), nous avons voulu vérifier que 
la présence de silice sur les parois du réacteur n'avait pas d'influence sur les cinétiques du 
DMB et du m-xylène (Xyl). Nous avons donc conduit des expériences en absence et en 
présence de particules de silice dont les résultats sont présentés dans le tableau VI.4. Les 
conditions opératoires étaient les suivantes :  
 Débit gazeux dans le réacteur : Dtot = 300 mL.min-1 
 Concentration initiale en O3 : [O3] = 12,9 (±0,6) ppm 
 Temps de passage dans le réacteur : t = 75 s 
 Concentration initiale en [DMB]0 = 100 ppb 
 Concentration initiale en [Xyl]0  ≥ 9 ppm (saturation du signal) 
Conditions 





[DMB]t a en sortie 
du réacteur B 










(exp. A) 133 752 (±6018) 89 005 (±4005) 3,13 ×109 DMB + Xyl 





(exp. A) 138 196 (±6219) 86 092 (±3874) 
3,24 ×109 DMB + Xyl 
(exp. B) 146 384 (±6583) 119 047 (±5357) 
a
 Aire de pic moyenne obtenue sur environ 3h de suivi pour chaque donnée. 
Tableau VI.5 : Test de l’influence de la silice sur les cinétiques 
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Les concentrations initiales en DMB ([DMB]0) lors des différentes expériences sont 
identiques aux incertitudes près. Par contre, elles sont significativement différentes des 
concentrations après dégradation ([DMB]t). Il en est de même pour les concentrations de 
[DMB]t, après oxydation, en présence et en absence de m-xylène.  




][  ont été calculées à partir de l’équation E12, c’est-à-dire en 
fonction de la consommation en DMB. L’équation E7 prenant en compte la consommation du 
m-xylène, n’a pas été appliquée étant donné que le pic chromatographique correspondant à ce 




][ obtenues sont équivalentes 
(aux incertitudes près), en présence et en absence de silice.  
Cela indique que les pertes d’O3 (kparoi) et de OH (k’paroi) sur les parois sont identiques 
en absence et en présence de silice. Rappelons qu’aucune variation significative de la 
concentration d'ozone n’a été observée en absence et en présence de particules de silice lors 
de l’étape d’optimisation de l’ozonolyse (Cf. Chap V), ce qui est en accord avec les résultats 
présents. Nous supposons également que les pertes d’ozone en présence de pesticides 
adsorbés sur les particules de silice sont similaires à celles ayant lieu en leur absence, étant 
donné que la terbuthylazine est très peu sensible à l’ozonolyse (d’après les résultats du Chap. 
V). Pour les radicaux hydroxyles, nous émettons la même hypothèse bien que la 
terbuthylazine se révèlera un peu plus réactive qu’avec l’ozone.  
 
VI.5.2. Mesure des concentrations de radicaux OH par PTR-
MS 
Deux réplicas d'une expérience en présence de m-xylène (expérience de type B) et une 
expérience sans m-xylène (expérience de type A) ont été conduites. Les conditions mises au 
point ont permis de déterminer la concentration des radicaux par les deux méthodes 
présentées précédemment (grâce au suivi des concentrations de m-xylène et de DMB par 
PTR-MS). Le DMB (MDMB = 84 g.mol-1), le m-xylène (MXyl = 106 g.mol-1) et leurs produits
1
, ont été suivis par la masse (M+1) en PTR-MS. Il est possible que d’autres composés sortent 
aux mêmes masses. Toutefois, travaillant en atmosphère simulée, il est peu probable que les 
signaux obtenus correspondent à des composés différents de ceux recherchés. De plus, seule 
                                                 
1
 Formaldéhyde, acétone, méthanol, méthylglyoxal, hydroxyacétone, m-tolualdéhyde, diméthylphénol, 2,6-
diméthyl-p-benzoquinone, glyoxal 
Partie 2, Chapitre VI : Oxydation hétérogène par les radicaux hydroxyles  
164 
l’évolution des produits de dégradation est utile, preuve de la réaction entre le DMB et 
l’ozone et du m-xylène avec les radicaux OH. Nous ne cherchons pas à déterminer les 
concentrations mais plutôt des rapports de concentrations. Par ailleurs, la fragmentation des 
molécules aurait une conséquence sur la mesure absolue des concentrations. Le m-xylène, 
suivi en m/z=107 amu, ne se fragmente pas. Par contre, les alcènes sont souvent enclins à la 
fragmentation. Bien que n’ayant pas d’information pour le DMB, nous pouvons nous référer à 
la fragmentation du 2-méthyl-2-butène dont 79% du signal est perçu à la masse M+1 (80% 
pour le 3-methyl-1-butène et le 2-methyl-1-butène) [Warneke et al., 2003]. Etant donné que 
les concentrations relatives de DMB ([DMB]0/[DMB]t) sont utilisées, cette fragmentation n'a 
pas d’incidence sur les calculs des concentrations en radicaux OH sauf si l’on suppose que les 
taux de fragmentation varient selon les concentrations ce qui n’a pas été mis en évidence. 
Enfin, le bruit de fond observé aux masses du m-xylène et du DMB est insignifiant devant les 
valeurs élevées des concentrations suivies.  
Par ailleurs, il est important de savoir si la quantité d’ions H3O+ est suffisante pour 
réagir quantitativement avec les concentrations importantes de DMB et de m-xylène 
nécessaires à nos expériences. Il est préconisé que la quantité d’ions H3O+ restante après 
réaction d’ionisation dans le PTR-MS soit de l’ordre de 107 cps « coups par seconde » [PTR-
MS Ionicon Analytic manual]. Les conditions deviennent mauvaises lorsqu’il en reste moins 
de 104 cps. Le PTR-MS mesure automatiquement la masse m/z= 21 correspondant à l’ion 
H3O+ contenant l’isotope 18O. Le rapport isotopique 18O/16O étant de 0,20%, le signal m/z=21 
doit être multiplié par 500 pour obtenir le décompte des ions primaires [Steinbacher et al., 
2004]. D’après le tableau VI.5, dans nos conditions opératoires, le signal des ions primaires 
H3O+ est supérieur à 2.106 cps, ce qui valide les mesures effectuées avec le PTR-MS.   














(%) (cps)* (ppb)* (cps) (ppb) 
Répliqua N°1 
0–40 0 2,4.106 4,9 1,9.104 343 1,1 9,85.105 18 990 0,5 
30-62 7,0 ± 0,3 2,3.106 4,9 1,1.104 207 1,6 9,3.105 18 747 0,2 
62-80 0 2,4.106 5,0 1,9.104 343 0,8 9,9.105 19 087 0,5 
80-90 7,0 ± 0,3 2,3.106 4,9 1,1.104 207 1,0 9,3.105 18 747 0,2 
Répliqua N°2 
0-90 0 2,3.106 4,6 1,8.104 334 1,3 1,1.106 25 388 0,8 
90-116 7,0 ± 0,3 2,1.106 4,6 1,0.104 202 1,7 9,4.105 24 072 1 
116-144 0 2,25.106 4,8 1,8.104 330 0,9 9,9.105 24 233 0,4 
144-161 7,0 ± 0,3 2,2.106 5,1 9,9.103 200 1,3 9,2.105 23 176 0,6 
* Concentrations non corrigées par rapport à une éventuelle fragmentation 
**
 Concentrations moyennes (en ppb) du DMB et du m-xylène calculées sous 1 atm et à 273 K (Cf. Annexe XI). 
Tableau VI.6 : Moyenne de l’intensité du signal en coups-par-seconde (sans correction par le 
facteur de transmission Cf. Annexe XI) et déviation standard relative (RSD en %) du 
signal pour les ions H3O+, le DMB et le m-xylène obtenus lors des expériences de type 
B (en présence du m-xylène).  
La figure VI.3, correspondant au répliqua N°1, présente l’évolution de l’ensemble des 
molécules suivies en continu en sortie du réacteur B (le DMB et ses produits d’ozonolyse 
ainsi que le m-xylène et ses produits d’oxydation par OH). D’après les mesures effectuées en 
l'absence d’ozone dans le milieu réactionnel, on observe que la génération du traceur et du 
DMB est stable (Cf. Tab. VI.5). En présence d’ozone, la concentration de ces deux composés 
est également stable dans le temps après une courte période transitoire (environ 5 minutes). 
De plus, si l’on compare deux situations identiques (soit présence d’O3, soit absence d’O3), on 
remarque que ces concentrations reviennent à chaque fois exactement au même niveau. En 
effet, les concentrations en DMB et en m-xylène initiales (entre 0 et 40 min), c’est-à-dire en 
absence d’ozone, sont identiques aux concentrations de ces deux COV (entre 75 et 90 min), 
bien qu’entre ces deux périodes de l’ozone ait été injecté dans le réacteur. De la même façon, 
les consommations en DMB et en m-xylène sont reproductibles à chaque fois que l’ozone est 
injecté dans le milieu réactionnel.  
Partie 2, Chapitre VI : Oxydation hétérogène par les radicaux hydroxyles  
166 
D’autre part, la génération d’ozone a été suivie pendant 3h15 et une variation de la 
mesure de seulement 5% a été observée pour une concentration initiale de 7,0 (±0,3) ppm. 
Précisons également qu’après réaction (mesure en sortie du réacteur), des concentrations 
d’ozone étaient de l’ordre de 500 ppb. La présence d'ozone en sortie de réacteur indique que 
la production de radicaux OH a lieu tout au long de celui-ci.  
L’évolution des produits de dégradation dans le milieu reflète parfaitement la 
réactivité du DMB et du m-xylène : leurs concentrations augmentent en présence d’ozone, 
puis diminue en son absence (Cf. Fig. VI.3). On peut également différencier la formation de 
produits primaires tels que l’acétone et celle de produits secondaires tels que 
l’hydroxyacétone dont l’augmentation de concentration débute plus tardivement. Au final, il 


















 L’échelle des ordonnées est logarithmique pour visualiser l’ensemble des molécules et les mesures ont été 
faites en « coups par seconde » (cps). 
b
 Les résultats du m-xylène ont été zoomés pour une meilleure lecture. 
c
 L’acétone et le glyoxal ont la même masse (M+1), il n’est donc pas possible de les distinguer. 
Figure VI.3 : Evolution du DMB (réactif), du m-xylène (traceur) et de leurs produits de 
dégradation en fonction du temps a correspondant au répliqua n°1 des expériences de 
type B (en présence de traceur). 
 
Temps (min)























































 L’échelle des ordonnées est logarithmique pour visualiser l’ensemble des molécules et les mesures ont été 
faites en « coups par seconde » (cps). 
Figure VI.4 : Evolution du DMB (réactif) et de ses produits de dégradation en fonction du 
temps a  et en absence de m-xylène (traceur) correspondant aux expériences de type A. 
Nous avons réalisé les expériences sans et avec m-xylène (expériences A et B) dans 
des conditions identiques de débit et de concentrations initiales  (Cf. Fig VI.3 et Fig. VI.4). 
Les concentrations en radicaux OH ont été calculées pour chaque type d’expérience (A et B), 
selon les équations E9 et E14 : 










B ×=∫  (exp. B) 









A ×=∫  (exp. A et B) 
 Le temps de passage du flux gazeux dans le réacteur, (t = 32 s) est très court devant le 
temps d’exposition, t’, du pesticide (1h à 14h). Nous pouvons donc considérer, pour 
l’application des deux équations précédentes, que la concentration globale de OH dans le 
réacteur est constante. On obtient ainsi les résultats suivants :  
[ ] 38 .10)5,01,1( −×±= cmradicauxOH B  (d’après E7) 
Et : 
[ ] 37 .10)6,01,7( −×±= cmradicauxOH A  (d’après E12) 
Temps (min)
















 [O3]=7,0 ± 0,3 ppm 
a 
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Ces résultats montrent donc que la concentration en radicaux OH obtenue avec et sans 
traceur est la même (aux incertitudes près). Pour la suite, nous prendrons en compte 
l’ensemble des données (exp. A et B) pour le calcul de la concentration en OH, soit :  
[OH]moy = (9,0 ± 4).107 radicaux.cm-3.  
 
Vérifications des conditions opératoires à respecter (Cf. Section VI.3.1) : 
Pour valider les conditions expérimentales, les valeurs utilisées sont celles qui ont été 
obtenues lors du réplica n°1 (Cf. Tab. VI.5) 
Nous allons à présent vérifier que les conditions C1, C2, C3, C4 et C5 présentés dans la 
section VI.3.1 ont bien été respectées. 
 Condition C1 : 
La première condition à respecter concernait la réactivité du DMB dans l’expérience 
A. Dans les conditions opératoires établies, l’oxydation du DMB avec les radicaux OH est 




  (C1) 
La condition 1 est donc satisfaite. 
 
 Condition C2 :   
La concentration d’ozone à l’entrée du réacteur est de 7,0 ± 0,3 ppm, soit : [O3] = 
1,7.1014 molec.cm-3 (25°C, 1 atm). La concentration mesurée en radicaux OH produits au sein 
du réacteur est : [OH] = (9,0 ± 4)×107 molec.cm-3 (25°C, 1 atm) (Cf. paragraphe précédent). 




. Ainsi, la réactivité du 
traceur (m-xylène) vis-à-vis de l’O3 est négligeable devant sa réactivité vis-à-vis de OH. 
 
 Condition C3 :  
Nous considérons les concentrations en m-xylène et en DMB mesurées par le PTR-MS 
en sortie du réacteur et en absence d’O3, ce qui correspond aux concentrations initiales. Les 
concentrations en m-xylène et en DMB utilisées sont respectivement en moyenne de 21,924 
ppm et 0,337 ppm  (Cf. Tab VI.5). Cependant, nous avons vu qu’il est possible que le DMB 
se fragmente. Nous avons donc corrigé sa concentration initiale selon le taux de fragmentation 
du 2-diméthyl-2-butène, soit de 19% (0,422 ppm). La troisième condition est donc également 
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. Par conséquent, l’ozonolyse du m-xylène est 
négligeable devant celle du DMB.  
 
 Condition C4 :   
Les concentrations en m-xylène et en DMB utilisées pour ce calcul sont les mêmes 
que celles considérées pour la condition C3. Ainsi, le rapport des vitesses donne le résultat 




. Ce rapport est un peu faible. Il aurait été souhaitable qu'il soit 
un peu plus élevé ce qui aurait été envisageable en augmentant la concentration du m-xylène 
ou en diminuant celle du DMB. Cependant, en pratique nous sommes confrontés à certaines 
contraintes liées au système de mesure utilisé. En effet, augmenter les concentrations de m-
xylène aurait entraîné la saturation du signal du PTR-MS : avec 19 ppm, nous sommes déjà à 
la limite du domaine de linéarité du PTR-MS [PTR-MS Ionicon Analytic manual]. D’autre 
part, réduire la concentration en DMB entraînerait une baisse de celle des radicaux OH. Cette 
alternative n’a donc pas été sélectionnée. Bien que le rapport soit faible, la réaction du m-
xylène avec les radicaux OH est tout de même prépondérante devant celle du DMB avec OH.  
 
 Condition C6 :  
Nous avons vu précédemment que les concentrations initiales en DMB et en O3 (ainsi 
que celle du m-xylène) sont identiques d’une série d’expériences à une autre, et entre les deux 
types d’expérience A et B. De plus, étant donnée que les conditions C2 et C4 sont respectées, 
on peut déduire que la consommation d’O3 entre les deux types d’expériences A et B est 
identique. Par conséquent, les conditions C1 à C6 ont été respectées et l’application de 
l’équation E14 est justifiée. 
 
Nous disposons donc d’un système stable et reproductible de génération de radicaux 
hydroxyles. Nous allons pouvoir réaliser la cinétique de dégradation de la terbuthylazine en 
phase particulaire.  
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VI.5.3. Cinétique d’oxydation par OH de la terbuthylazine 
adsorbée sur des particules de silice 
  
Les expériences cinétique de la terbuthylazine adsorbée à la surface de particules de 
silice ont été effectuées en l'absence de traceur afin d’éviter au maximum la survenue de 
réactions interférentes. Pour s’assurer de la stabilité de la production des radicaux OH lors des 
expériences, les concentrations en ozone sont mesurées, tout d’abord, épisodiquement en 
amont du réacteur, puis en continu à sa sortie (durant la cinétique). De même, les 
concentrations en DMB sont suivies par GC-FID, en entrée et en sortie du réacteur, grâce à 
des prélèvements gazeux environ toutes les 20 min. Précisons que la différence systématique 
entre les deux réacteurs A et B déterminée lors des expériences d’ozonolyse a été prise en 
compte dans l’exploitation des résultats, soit : [Terbads]0 (réacteur A)/[Terbads]0 (réacteur B)=1,14 
(±16%) (Cf. Annexe V).                                                                                                                                                                                                                                                          
 
Douze expériences ont été réalisées au cours desquelles la terbuthylazine a été exposée 
aux radicaux OH durant 1 à 14 heures. Les expériences ont été réalisées dans le noir, dans une 
atmosphère sèche avec une concentration de radicaux OH de (9,0 ± 4).107 molec.cm-3. Les 
quantités initiales de terbuthylazine déposées à la surface des particules de silice sont de 
l’ordre de 10 µg (Cf. Tab. VI.6). Le taux de recouvrement de la surface, en supposant un 
dépôt uniforme de pesticide, est de 0,2 % (Cf. Annexe VIII). A titre de comparaison, le taux 
de recouvrement de la surface par les radicaux hydroxyles (en supposant qu’ils s’adsorbent 
sur la surface avant de réagir) est de l’ordre de 1.10-6 %. 




Quantité initiale de 
Terb (µg) 
Temps d’exposition 
aux OH (h)* ln ([Terbads]0/[Terbads]t) 
Terb1 6,5 1,2 0,05 ± 0,16 
Terb2 20,7 2 0,10 ± 0,16 
Terb3 9,3 2 0,12 ± 0,16 
Terb4 11,5 2,8 0,11 ± 0,16 
Terb5 4,3 3,5 0,11 ± 0,16 
Terb6 12,2 4 0,21 ± 0,16 
Terb7 7,7 5 0,18 ± 0,16 
Terb8 6,0 6 0,33 ± 0,16 
Terb9 16,8 8 0,45 ± 0,16 
Terb10 12,9 9,7 0,55 ± 0,16 
Terb11 1,7 12 0,50 ± 0,16 
Terb12 15,2 13,6 0,61 ± 0,16 
*
 une incertitude systématique de 5 min sur les temps d’exposition a été considérée puisqu’en fin d’expérience, 
les réactifs doivent être évacuées du réacteur. Pendant ce laps de temps, les réactions peuvent se poursuivre mais 
de plus en plus lentement. Ainsi la durée des expériences ne peut être connue qu’avec une erreur systématique de 
5 min. 
Tableau VI.7 : Résultats des cinétiques d’oxydation par OH de la terbuthylazine adsorbée sur 
des particules de silice. 
L’oxydation de l’herbicide en fonction du temps est présentée sur la figure VI.5. Cette 
figure montre que la terbuthylazine est significativement oxydée par OH puisque environ 50% 
du composé est consommé en 12 h. Si on compare ce résultat avec les vitesses d’oxydation 
par O3 (pas de dégradation pendant 6h, Cf. chap V), on s’aperçoit que l’ozonolyse hétérogène 
est tout à fait négligeable devant l’oxydation par OH. Par ailleurs, grâce à une simulation 
exponentielle (Cf. Fig. VI.5), les résultats ont pu être extrapolés jusqu’à un temps 
d’exposition de 40h. D’après ces estimations, il semble que la dégradation de la 
terbuthylazine atteigne un plateau à partir d’environ 35h. Il serait donc possible que près de 
30% de la quantité d’herbicide initialement déposée ne soit pas accessible à l’oxydation par 
















Figure VI.5 : Dégradation de la terbuthylazine en fonction du temps 
 














 en fonction du temps est une courbe d’allure linéaire, donc l’hypothèse de 
pseudo-premier ordre par rapport à la terbuthylazine est validée. La droite de régression 
affiche un coefficient R² = 0,94. La pente obtenue donne accès à k’exp = kOH[OH] = (1,32 














 Pour les calculs des incertitudes, Cf. Annexe V  





























































R² = 0,94 
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Connaissant la concentration en radicaux OH globale dans le réacteur à écoulement 
([OH] = (9,0 ± 4).107 radicaux.cm-3), il est possible d’en déduire la constante cinétique 
d’oxydation hétérogène par les radicaux OH de la terbuthylazine adsorbée sur des particules 
de silice : kOH = (1,5 ± 0,1).10-13 cm3.molec-1.s-1. Nous pouvons estimer le temps de vie 




OH =τ  (E 16) 
Ainsi, le temps de vie atmosphérique de la terbuthylazine en phase particulaire (silice) est de 
103 jours pour une concentration atmosphérique en radicaux OH de 1,5.106 radicaux.cm-3 (sur 




 Nous avons développé un système de génération stable de radicaux OH ainsi qu’un 
dispositif de mesures de ces radicaux. La mise au point de ces techniques a permis d’étudier la 
réactivité hétérogène de la terbuthylazine vis-à-vis des radicaux hydroxyles. Dans les 
conditions atmosphériques, cet herbicide affiche une dégradation nettement plus lente en 
phase particulaire (103 jours) qu’en phase gazeuse (1,6 jour) [AOPwin v1.92, 2000]. D’autre 
part, nos résultats semblent montrer qu’une fraction de pesticide reste inaccessible à l’attaque 
des radicaux OH. Ces points de discussion seront abordés plus longuement dans le chapitre 
































 Ce chapitre a pour but de présenter de façon synthétique l’ensemble des expériences et 
des résultats obtenus. Cette présentation est suivie d’une discussion approfondie des résultats. 
 
VII.1. Les expériences 
 
Dans ces travaux, des pesticides (alachlore, terbuthylazine et trifluraline) adsorbés sur 
des particules (silice ou XAD-4) ont été soumis à deux oxydants gazeux atmosphériques : 
l’ozone et les radicaux hydroxyles. Les cinétiques des réactions ont été étudiées dans le noir à 
l'aide d’un réacteur à écoulement fonctionnant à pression atmosphérique (298 K, HR<1%). 
Les dispositifs expérimentaux de réactivité et les procédures analytiques ont été entièrement 
développés et mis au point dans le but de déterminer les cinétiques de dégradation hétérogène 
de ces composés.  
Les herbicides ont été choisis selon leurs paramètres physico-chimiques et 
l’importance de leur utilisation (passée et/ou présente). D’après leurs pressions de vapeur 
saturante, ils présentent des volatilités très différenciées qui leur confèrent des répartitions 
atmosphériques gaz/solide différentes. Un HAP, le naphtalène, a été choisi pour éprouver les 
montages expérimentaux car des données sont disponibles dans la littérature sur la réactivité 
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de cette famille de composés. Les résultats obtenus pour ce composé peuvent donc être 
comparés avec ceux de la littérature.  
La majorité des expériences ont été effectuées avec des particules de silice. Celles-ci 
ont été choisies pour simuler l’aérosol minéral atmosphérique d’origine naturel, dont l’un des 
éléments prépondérants est le silicium. Pour l’ozonolyse hétérogène du naphtalène, un second 
type de support a été testé afin d’étudier l’influence de la nature des particules sur la 
réactivité. Il s’agit de résines amberlite XAD-4 fréquemment utilisées pour le piégeage des 
HAP gazeux atmosphériques. 
La méthodologie entreprise a consisté, dans un premier temps, à recouvrir d'aérosol les 
parois internes du réacteur à écoulement. Dans un deuxième temps, ces particules ont été 
enduites d’une faible quantité de pesticides (recouvrement inférieur à une monocouche) par le 
biais d’un équilibre gaz/solide. Ce dernier est représentatif de la réalité atmosphérique dans 
l’hypothèse de l’adsorption d’un pesticide gazeux à la surface d’une particule pré-existante 
dans l’air. Le flux de pesticides gazeux a été obtenu grâce à un banc à perméation. La durée 
du dépôt et la température de volatilisation ont été ajustées pour chaque composé (Cf. Tab. 
VII.1). Les expérimentations ont été conduites dans deux réacteurs à écoulement placés en 
parallèle, l’un servant de référence (réacteur A) et l’autre à l’étude des cinétiques de 
dégradation (réacteur B). Par ailleurs, le choix d’un réacteur à écoulement permet d’exposer 
les pesticides adsorbés sur des particules à un flux d’oxydants constamment renouvelé sur des 
périodes de plusieurs heures. Cette caractéristique permet de suivre des cinétiques de 
dégradation lente. Afin d’assurer la diffusion des espèces gazeuses (pesticides lors de la phase 
d'adsorption et oxydants pendant la phase d'oxydation) jusqu'aux parois pendant leur séjour 
dans le réacteur de quelques dizaines de secondes, le volume du réacteur a été réduit en 
plaçant un tube cylindrique fermé à l’intérieur du réacteur de façon à obtenir un espace inter-
annulaire faible.  
L’oxydation des pesticides par l’ozone ou par les radicaux OH a ensuite été étudiée 
dans le réacteur B. Pour ce faire, l’ozone ou les précurseurs de radicaux hydroxyles ont été 
introduits dans le réacteur à écoulement. L’ozone a été généré en amont du réacteur, et ses 
concentrations ont été suivies en continu à l’entrée du réacteur par photométrie. Les radicaux 
OH ont été générés in situ dans le noir par ozonolyse d’un alcène (le 2,3-diméthyl-2-butène). 
La mise au point du dispositif de génération et de mesure des radicaux hydroxyles a été 
effectuée de la façon suivante : les concentrations de OH ont été calculées de deux façons 
distinctes : 1/ à partir de la consommation d’un traceur gazeux (le m-xylène) 2/ par la mesure 
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de la consommation de l’alcène précurseur. Les concentrations de ces deux composés ont été 
suivies en ligne et en continu par un PTR-MS durant la phase d’optimisation. Après obtention 
d’un dispositif de production de OH stable et reproductible, le traceur a été retiré des 
expériences afin d’éviter de possibles réactions parasites. Seuls les deux précurseurs (DMB et 
O3) ont été introduits dans le réacteur durant les expériences cinétiques de dégradation de la 
terbuthylazine. Les cinétiques ont été suivies en mesurant l’ozone en continu en sortie du 
réacteur et en dosant ponctuellement le DMB en amont et en aval du réacteur  
A la fin de chaque expérience, les pesticides ont été extraits par agitation manuelle 
dans du dichlorométhane. L'extrait a ensuite été filtré puis analysé par chromatographie 
gazeuse munie d’un injecteur grand volume et d’un détecteur à ionisation de flamme. Le 
tableau  VII.1 résume les conditions expérimentales appliquées à chaque molécule étudiée. 
Tableau VII.1 : Conditions expérimentales appliquées aux pesticides lors des études de 
réactivité  
VII.2. Les résultats 
Les résultats de réactivité hétérogène des pesticides obtenus lors de cette étude (k, la 
constante cinétique du deuxième ordre et les temps de vie atmosphériques) sont rassemblés 
Composé Naphtalène Alachlore Trifluraline Terbuthylazine 
Type de particules XAD-4 Silice Silice Silice Silice Silice 
Température dans la cellule de 
perméation (°C) 
40 40 75 75 100 125 
Durée de dépôt des pesticides 
sur les particules (h) 
3 3 3 4 18 4 
Ozonolyse 
hétérogène 
[O3] (ppm) 0,2 – 4 0,6 – 4,5 40 5 - 42 40 - 
Temps 
d’exposition (h) 






- - - - - 9.107 
Temps 
d’exposition (h) 
- - - - - 1 – 14 
Nombre d’expériences 4 8 9 8 5 12 
Conditions Obscurité, 298 ± 2 K, HR < 1 %, 1 atm 
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dans le tableau VII.2. On y trouve également des données de la littérature traitant de la 
réactivité en phase gazeuse et hétérogène des composés concernés. Les temps de vie sont 
estimés pour des niveaux atmosphériques moyens d’ozone et de radicaux hydroxyles. Ils sont 
calculés sur une base de 12h d’ensoleillement par jour pour les radicaux OH et des 
concentrations de 1,5.106 molec.cm-3 et sur 24h pour l’ozone avec des concentrations de 40 
ppb. Concernant l’ozonolyse hétérogène, les résultats issus des mécanismes de Langmuir-
Rideal (LR) et de Langmuir-Hinshelwood (LH) sont indiqués conjointement. En effet, les 
résultats obtenus ont montré qu’il était difficile de trancher entre les deux mécanismes. 
Oxydants Composés Phase Temps de 
vie 
kO3 ou kOH à 298 K 
(cm3.molec-1.s-1) Références 
O3 gazeux *** 
Naphtalène 
Gaz 
>57j * < 2,05×10-19 * [1] 
>59j * < 2,01×10-19 (294 K) [2] 
>39j * < 3,01×10-19 (295 K) [3] 
XAD-4 
LR** 
12j * 10 (±2) ×10-19 [4] 
27 j 4,29 (±1,06) ×10-19 Ce travail 
XAD-4 
LH** 12 j - Ce travail 
Silice 
LR** 12h  226 (±9) ×10
-19
 Ce travail 
Silice 
LH** 8h - Ce travail 
Trifluraline 
Gaz >28j * <100×10-19 [5] 
Silice 
LR** 40j 2,9 (±0,1)×10
-19
 Ce travail 
Silice 
LH** 32j - Ce travail 
Alachlore Silice >8 mois < 0,5×10-19 Ce travail 
Terbuthylazine Silice >24j 
*
 < 5,0×10-19 [6] 




1,4j * 1,1×10-11 [6] 
103j 1,5 (±0,1) ×10-13 Ce travail 
Gaz 1,6j * 0,95.10-11 [7] 
Trifluraline Gaz 11h 
*
 1,7 (±0,4) ×10-11 [5] 
8h * 2,4×10-11 [7] 
Alachlore Gaz 4h * 4,5×10-11 [7] 
*
 Adaptations des résultats des travaux concernées. 
**
 LR : mécanisme de Langmuir-Rideal ; LH : mécanisme de Langmuir-Hinshelwood 
***
 [O3]=40 ppb (sur un jour de 24h) ; [OH]=1,5.106 molec.cm-3 (sur un jour de 12h) 
[1] Zielinska, 2005 ; [2] Atkinson and Aschmann, 1984a ; [3] Atkinson and Aschmann, 1986 ; [4] Goriaux, 
2006a ; [5] Le Person et al., 2007 ; [6] Palm et al., 1997 ; [7] AOPWIN v. 1.92, 2000. 
Tableau VII.2 : Récapitulatif de l’ensemble des résultats obtenus lors des études de réactivité 
hétérogène de pesticides et comparaison avec la littérature.  
 




VII.3.1. Dispositifs expérimentaux 
Les montages expérimentaux développés ont permis d’apporter les premiers résultats 
de cinétique hétérogène pour certains pesticides comme l’alachlore ou la trifluraline. Ces 
montages sont adaptés à la détermination des cinétiques hétérogènes des composés organiques 
semi-volatils présentant une réactivité lente. En effet, certains dispositifs expérimentaux 
présentés dans la littérature comme celui proposé par Kwamena et al. (2004) ne permettent 
que l’étude des réactions rapides comme celles des HAP avec OH. Les systèmes 
expérimentaux proposés dans ce travail constituent des alternatives aux dispositifs existants. 
Ils intègrent des procédés encore peu utilisés comme l’adsorption des SVOC via un équilibre 
gaz/solide, la génération des radicaux hydroxyles dans le noir par ozonolyse d’un alcène et le 
suivi des précurseurs et des traceurs de radicaux par PTR-MS.  
 
VII.3.2. Mécanismes cinétiques 
Deux modèles sont utilisés pour exploiter les résultats cinétiques du pseudo-premier 
ordre en phase hétérogène : celui de Langmuir-Rideal (LR) et celui de Langmuir-
Hinshelwood (LH). Les résultats sur l’ozonolyse illustrent ces propos (Cf. Chap. V). Les 
études en chimie hétérogène tendent souvent à distinguer ces deux modèles afin de parfaire 
nos connaissances sur les mécanismes cinétiques se déroulant en surface de particules. Même 
s’il est à peu près établi que le modèle de Langmuir-Hinshelwood convient à l’interprétation 
de certains résultats comme ceux sur l’ozonolyse hétérogène des HAP (Pöschl et al., 2001, 
Kwamena et al., 2004, Kwamena et al., 2006, Kwamena et al., 2007), les études doivent être 
poursuivies pour pouvoir trancher voire proposer d’autres mécanismes plus complets. Dans 
notre cas, nos résultats n’ont pas un comportement correspondant clairement au mécanisme de 
LH probablement parce que nous avons travaillé avec des concentrations d’ozone trop faibles 
pour atteindre la saturation de la surface. Cette même constatation a été faite par Rosen et al. 
(2008) dans leurs travaux sur l’acide oléique adsorbé à la surface de particules de silice. 
Notons également que ces auteurs ont pu mettre en évidence, dans les mêmes conditions 
opératoires, un comportement de type LH mais sur des particules de polystyrene latex. On 
peut en déduire que la nature du support influe sur la réactivité en agissant sur le KO3 et/ou en 
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modifiant la fraction de composés non disponible à la réaction (si celle-ci existe). Toujours 
est-il que l’objectif de ce travail n’est pas d'effectuer une étude mécanistique de la réactivité 
hétérogène mais plutôt d'évaluer les temps de vie atmosphérique des pesticides adsorbés sur 
des aérosols. Nous constatons que pour ce type de travail, il n’est pas nécessaire de choisir 
l'un ou l'autre de ces deux modèles. En effet, pour des concentrations d’oxydants 
représentatives des conditions atmosphériques, les deux modèles donnent des résultats 
équivalents. Par exemple, le naphtalène (adsorbé sur des particules de silice) a un temps de 
vie atmosphérique par rapport à l’ozone de 11h en traitant les données avec le modèle de LR 
et de 8h avec celui de LH (Cf. Tab. VII.2). Pour la trifluraline, dans les mêmes conditions, les 
durées de vie sont de 40 j et 32 j, respectivement avec les modèles de LR et de LH.  
 
VII.3.3. Influence des particules 
Grâce à l’étude de l’ozonolyse hétérogène du naphtalène sur deux supports différents, 
il a été possible d’observer une influence des particules sur les cinétiques. Effectivement, le 
naphtalène est dégradé environ 50 fois plus rapidement lorsqu’il est adsorbé sur des particules 
de silice que sur de la résine XAD-4 (Cf. Tab. VII.2). Ces résultats mettent en évidence 
l'importance des aérosols sur la réactivité hétérogène des composés organiques adsorbés. 
Plusieurs paramètres peuvent expliquer cette influence. Parmi eux, la composition physico-
chimique de la particule est certainement un élément décisif car elle détermine la nature des 
liaisons s’établissant entre le composé organique et la surface. La distribution des composés 
adsorbés à la surface des particules joue sans doute un rôle. Il est en effet généralement admis 
ou supposé que les SVOC se répartissent de façon uniforme sur la surface. Pourtant, plusieurs 
travaux concernant le dépôt de molécules d’eau à la surface de particules ont déjà montré que 
selon la rugosité et la polarité de cette surface, l’adsorption pouvait se faire sous forme 
d’agrégats (Cf. Chap III) [Laux et al., 1996 ; Luna et al., 1998 ; Rudich et al., 2000 ; Rudich, 
2003]. Plus récemment, des expériences réalisées à la surface de particules de silice ont 
clairement mis en évidence ce phénomène avec le dépôt d’acide oléique gazeux [Rosen et al., 
2008]. Dans ce cas, nous sommes en présence de petits agrégats séparés les uns des autres et 
formés de plusieurs couches de composé et non d'une monocouche. Ainsi, la réactivé serait 
non pas (ou pas seulement) limitée par la saturation de la surface par l’oxydant (comme le 
suppose le mécanisme de LH), mais par la non accessibilité des SVOC présents dans les 
couches inférieurs. L’extrapolation de nos résultats de dégradation de la terbuthylazine par les 
radicaux hydroxyles semble montrer que près de 30% de la quantité de pesticide déposée sont 
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résistants à l’oxydation. Il est envisageable que cette fraction soit préservée de la dégradation 
en raison de la formation d’agrégats multi-couches, même si nos calculs montrent que le taux 
de recouvrement de la surface est inférieur à une monocouche (0,1% pour 6,2.10-8 mol, 
application des calculs présentés en Annexe VIII).  
 
VII.3.4. Comparaison des réactivités hétérogène et homogène 
gazeuse  
Les résultats obtenus tendent à montrer que les réactivités en phase hétérogène et en 
phase gazeuse peuvent être significativement différentes. Cette constatation a pu être établie, 
tout d’abord, avec le naphtalène qui est environ 90 fois plus réactif vis-à-vis de l'ozone 
lorsqu’il est adsorbé sur la silice que lorsqu'il est en phase gazeuse (Cf. Tab.VII.2). D’autres 
études [Perraudin et al, 2007a] confirment ce résultat (pour les HAP), du moins lorsque l'on 
travail avec des particules de silice. Cependant, l’observation inverse est faite pour la 
terbuthylazine soumise à des radicaux hydroxyles. Comparé à la phase gazeuse, ce composé 
est environ 50 fois moins réactif lorsqu’il est adsorbé sur des particules de silice (Cf. 
Tab.VII.2). Ainsi, aucune généralité sur la comparaison des réactivités hétérogène et 
homogène gazeuse des SVOC ne peut être établie. Dans le cas de la terbuthylazine, la 
particule de silice semble agir comme un inhibiteur de la réaction avec les radicaux OH, peut-
être simplement du fait de ses caractéristiques physiques. En effet, si la structure de la silice 
(porosité…) permet à l’herbicide d’être peu ou pas accessible aux radicaux, la réactivité en 
sera affectée et ralentie. De même, la force de la liaison non covalente établie entre la 
particule et le composé organique peut influencer la réactivité ainsi que la formation 
d’agrégats. 
La cinétique de dégradation par les radicaux OH de la terbuthylazine obtenue par cette étude 
est différente de celle déterminée par Palm et al. (1997) (Cf. Tab. VII.2) qui avaient obtenu 
une constante cinétique équivalente à celle de la phase homogène gazeuse [AOPWIN v.1.92, 
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Tableau VII.3 : Comparaison des conditions expérimentales entre les travaux de Palm et al. 
(1997) et la présente étude concernant l’oxydation hétérogène par OH de la 
terbuthylazine  
Bien que Palm et al. (1997) aient utilisé le même type de support que dans cette étude 
(silice avec des caractéristiques globalement équivalentes), ils ont recouvert les aérosols de 
terbuthylazine par un équilibre liquide/solide puis les ont introduit dans une chambre de 
simulation par nébulisation. Les expériences ont été conduites à une humidité relative de 50% 
(Cf. Tab.VII.3). Le protocole d’adsorption du pesticide utilisé par ces auteurs est différent de 
la réalité atmosphérique où domine un équilibre gaz/solide. La technique utilisée dans notre 
étude s’est appliquée à se rapprocher des conditions réelles. Cette différence de méthode de 
préparation de l'aérosol pourrait avoir une incidence sur la distribution des pesticides sur le 
support solide et  expliquer en partie la différence observée sur les constantes de vitesse. Par 
ailleurs, la présence de vapeur d’eau peut affecter la réactivité du pesticide. Kwamena et al. 
(2004) ont observé que l’augmentation de l’humidité relative favorise les cinétiques (Cf. Chap 
III). Enfin, l’hydrophobicité des particules de silices utilisées dans les deux études est 
différente, ce qui peut également avoir une influence sur la réactivité, tout comme l’étape de 
nettoyage par chauffage que nous avons effectué. 
 
VII.3.5. Implications atmosphériques de nos résultats 
Les constantes cinétiques déterminées pour l’alachlore et la trifluraline constituent les 
premières données de réactivité hétérogène (ozonolyse) sur ces molécules. La trifluraline a 
une durée de vie atmosphérique de l’ordre du mois vis à vis de l’ozone. L’alachlore comme la 
terbuthylazine n’ont montré aucune dégradation vis-à-vis de l’ozone dans les conditions de 
l’étude. Par extrapolation, des temps de vie atmosphérique supérieurs à 8 mois ont été 
calculés (Cf. Tab.VII.2). Aucune donnée dans la littérature ne permet à l’heure actuelle de 
Paramètres Palm et al. 1997 Ce travail 
Dépôt de la terbuthylazine Equilibre liquide/solide Equilibre gaz/solide 
Taux d’humidité relative 50% <0,7% 
Dispositif Chambre de simulation Réacteur à écoulement 
Silice 
Type Aerosil 200 Aerosil R 812 
Surface spécifique 200 m².g-1 260 m².g-1 
Hydrophobicité Hydrophile Hydrophobe 
Nettoyage Sans nettoyage Nettoyée à 600°C 
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confronter ce résultat au comportement de ces composés en phase gazeuse. Cette information 
vient toutefois compléter les travaux de Palm et al. (1997) qui avaient déterminé un temps de 
vie atmosphérique pour la terbuthylazine supérieur à 24 jours pour l’ozonolyse hétérogène.  
L’étude de la réactivité hétérogène de la terbuthylazine confirme (pour ce cas) 
l’hypothèse avancée par Scheringer et al. (2004) qui suggèrent que la réactivité des pesticides 
est très différente en phase particulaire (kpart) par rapport à la phase gazeuse (kgaz) (Cf. Chap 
II).  Ces auteurs proposent une équation générale (E1) qui permettrait de prendre en compte la 
fraction de pesticides adsorbés (φ) afin de déterminer la constante cinétique effective (keff) 
dans l’atmosphère : 
(E1)  partgazeff kkk .).1( φφ +−=  
Celle-ci est applicable aux différentes voies de dégradation atmosphérique : oxydation 
par les radicaux OH (kOH) et NO3 (kNO3), ozonolyse (kO3), photolyse (J)… Les temps de vie 
dans l’atmosphère pourraient être estimés à partir des constantes effectives ainsi obtenues. 
Notons que l’impact de l’application d’une telle équation est variable selon les pesticides 
puisqu'elle dépend notamment de leur répartition gaz/particules. On peut définir trois 
catégories de comportements : 
 φ ≈ 1 : keff ≈ kpart 
Des mesures de terrain ont montré que la terbuthylazine est presque exclusivement 
présente dans l’atmosphère sous forme adsorbée [Sauret et al., 2000 ; Sauret et al., 2008]. Par 
conséquent, le terme kpart est équivalent au terme keff. Pour de tels cas, l’utilisation des 
constantes de vitesse obtenues pour des réactions en phase homogène gazeuse sont d’autant 
moins justifiés que kgaz est différent de kpart. En reprenant l’exemple de la terbuthylazine, nous 
avons observé une différence d’un facteur 50 environ, entre les constantes cinétiques en phase 
gazeuse et en phase particulaire. Pour ce pesticide (et pour tous ceux de comportement 
semblable), l’étude de la réactivité hétérogène est indispensable à l’estimation de durées de 
vie atmosphérique. 
 φ ≈ 0 : keff ≈ kgaz 
A l’opposé, la trifluraline est essentiellement observée en phase gazeuse [Scheyer et 
al., 2005b ; Scheyer et al., 2008], dans ce cas c’est le terme kgaz qui prévaut. Pour les 
pesticides présentant un comportement similaire, la prise en compte de la réactivité 
hétérogène pour la détermination des durées de vie atmosphérique ne semble pas obligatoire. 
Par contre, il serait important d’étudier leur réactivité en phase gazeuse afin notamment de 
comparer les données expérimentales à celles estimées par les relations structure-réactivité. 
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Nous avons vu, au chapitre II, que cette dernière ne permettait pas toujours une bonne 
estimation des constantes cinétiques des pesticides. Pour l’oxydation de la trifluraline par les 
radicaux OH, ce problème ne se pose pas puisque Le Person et al. (2007) ont montré que les 
modèles SAR (15 h) et les résultats expérimentaux (22h) étaient équivalents (Cf. Tab. VII.2). 
 0 < φ < 1 :  keff compris entre kgaz et kpart 
Pour les composés à comportement intermédiaire, tels que l’alachlore [Scheyer et al., 
2005 ; Sauret et al., 2008 ; Scheyer et al., 2008], la prise en compte de l’équation E1 est 
importante pour une estimation plus précise des constantes de vitesse, et donc pour 
l’estimation des temps de vie atmosphérique. Nous allons illustrer ces propos par une 
application sur l’ozonolyse de l’alachlore. D’après l’équation E1, on peut écrire : 
(E2)  3/3/3/ .).1( OpartAlaOgazAlaOeff kkk φφ +−=  
Avec :  
 keff/O3 : la constante cinétique effective d’ozonolyse de l’alachlore. 
 kpart/O3 : la constante cinétique d’ozonolyse hétérogène de l’alachlore obtenu dans notre 
étude, soit : kpart/O3  ≤ 0,49.10-19 cm3.molec-1.s-1. 
 kgaz/O3 : la constante cinétique d’ozonolyse en phase gazeuse de l’alachlore  
Etant donné qu’il n’existe pas de données (SAR ou expérimentales) pour la constante kgaz/O3 , 
nous utiliserons la constante d’ozonolyse en phase gazeuse de la N,N-diméthylaniline 
[Atkinson et al., 1987]. On suppose que cette molécule, de structure proche de celle de 
l’alachlore, présente une réactivité similaire vis-à-vis de l’ozone qui semble être activée par 
l’azote (Cf. Fig. VII.1). Ainsi, on utilisera : kgaz/O3 = 9,1 (±1,0).10-18 cm3.molec-1.s-1 [Atkinson 





Figure VII.1 : Formules semi-développées a) de la N, N-diméthylaniline et b) de l’alachlore 
 φAla : la fraction d’alachlore adsorbé sur des particules, déterminée à partir du coefficient 
de répartition gaz/particules (Kp). Habituellement, ce paramètre est obtenu par l’équation 
suivante (Cf. E1 Chap II.3.1): 
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Sauret et al. (2008) ont montré que la répartition de l’alachlore est essentiellement 
gouvernée par la température atmosphérique. Toutefois, la fraction organique des aérosols 
influence également la partition gaz/particule des pesticides assez polaires tels que l’alachlore. 
Dans nos expériences, nous avons travaillé avec des aérosols de silice et avons donc 
déterminé une constante cinétique d’ozonolyse hétérogène pour des particules minérales (et à 
une température de 298 K). Nous avons donc choisi d’appliquer la relation E4 exprimant le 
Kp de l’alachlore en fonction de la température :  
(E4) 4,286821log −=
T
K p   , soit à 298 K : Kp = 3,1.10
-6
 m3.ng-1. 
La concentration totale de particules en suspension [TSP] varie selon la localisation. Nous 
avons donc défini φ pour trois types de zones [Delmas et al., 2005] :  
- urbaine : [TSP] = 10 à 100 µg.m-3 , soit φ =  3,1.10-3 à 3,1.10-2, 
- rurale : [TSP] = 1 à 10 µg.m-3, soit φ =  3,1.10-3 à 3,1.10-2. 
- naturelle éloignée type Antarctique: [TSP] = 0,1 à 1 µg.m-3, soit 3,1.10-4 à 3,1.10-3. 
En associant les équations E2 et E3, on obtient :  
(E5) 3/3/3/3/ )].(.[ OgazOgazOpartpOeff kkkTSPKk +−=  
La figure VII.2  présente l’application de l’équation E5 sur la gamme complète de φ possibles 
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Figure VII.2 : Constante cinétique effective d’ozonolyse de l’alachlore en fonction de la 
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Cette figure permet d’obtenir la constante effective d’ozonolyse de l’alachlore selon la 
fraction (variable) présente en phase particulaire. Pour l’alachlore, keff/O3 varie entre 6,3.10-18 
et 9,1.10-18 cm3.molec-1.s-1. Etant donné que kpart/O3 déterminée dans cette étude constitue une 
limite supérieure, l’intervalle déterminé permet surtout d’illustrer la variation de keff/O3 selon 
la concentration totale en particules. De manière générale, plus la concentration totale de 
particules en suspension est élevée, plus l’impact de kpart/O3 est important. Précisons enfin que 
nous avons raisonné à une température de 298 K, la fraction particulaire φ est sans doute plus 








Figure VII.3 : Logarithme du temps de vie atmosphérique de l’alachlore par rapport à l’ozone 
(40 ppb) en fonction de la fraction de composé adsorbé sur des particules. 
La figure VII.3 permet de visualiser l’évolution du temps de vie de l’alachlore par 
rapport à l’ozonolyse pour une concentration atmosphérique d’O3 de 40 ppb et ce en fonction 
de la fraction de pesticides adsorbés sur des particules. On remarque encore une fois qu’une 
estimation satisfaisante de φ est indispensable pour déterminer des durées de vie 
atmosphériques correctes. 
Dans cet exemple, nous avons considéré un seul processus de dégradation, 
l’ozonolyse. Toutefois, la détermination des constantes effectives devrait explorer les trois 
voies majeures d’élimination des composés organiques dans l’atmosphère. L’ozonolyse et 
l’oxydation par les radicaux hydroxyles ont été abordées en détail dans cette étude, reste la 
photolyse. La trame d’un protocole a néanmoins été élaborée durant ce travail sans pour 
autant avoir été appliquée, faute de temps. 
La fréquence de photolyse est couramment déterminée par utilisation d’une lampe 
reproduisant entièrement ou partiellement le spectre solaire (les lampes à vapeur de Xénon 
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étant les plus appropriées), mais généralement d’intensité très différente de celle du 
rayonnement solaire. Pour pouvoir extrapoler les résultats obtenus à la photolyse 
atmosphérique, il faut connaître le rendement quantique et la section efficace, données non 
disponibles pour les pesticides adsorbés sur des particules. Ceci explique le faible nombre 
d'études entreprises dans ce sens. Pour s’affranchir de ce problème, il faudrait développer un 
système expérimental utilisant directement l’irradiation solaire.  
La procédure que nous avons envisagée consiste à utiliser directement la lumière 
solaire en période estivale pour éviter au maximum la présence de nuages susceptibles de 
modifier le flux actinique arrivant au niveau du sol (par réflexion et/ou absorption). La 
tranche horaire 11h-16h est idéale puisque durant cette période l’intensité du rayonnement est 
maximale. Dans un premier temps, les parois dépolies des cœurs de réacteurs peuvent être 
enduites de particules, elles-mêmes recouvertes de pesticides selon la procédure 
précédemment décrite. Puis, les composés présents sur le cœur du réacteur A sont conservés 
dans le noir pendant que les autres (sur le cœur du réacteur B) sont soumis au rayonnement 
solaire. Pour ce faire, le cœur B peut être fixé sur un moteur électrique rotatif permettant de le 
faire tourner horizontalement afin d'assurer une irradiation homogène de tout le réacteur. 
Nous avons envisagé de placer le dispositif au sein d’un sac téflon parcouru d’un flux d’azote 
afin de limiter les réactions interférentes (comme par exemple la formation de radicaux OH 
aux parois…). Enfin, nous avons songé placer, dans le sac téflon, un spectro-radiomètre afin 
de mesurer en temps réel et en continu le flux actinique solaire. 
En première approche, les spectres UV-visible (200 - 900 nm) des pesticides dissous 
dans différents solvants (dichlorométhane, méthanol, acétonitrile, hexane et éthanol) ont été 





































Figure VII.4 : Spectre d’absorption (200 – 900 nm) de solutions à 10-2 g.L-1 a) d’alachlore, b) 
de terbuthylazine et c) de trifluraline dissous dans du dichlorométhane. 
Seule la trifluraline absorbe (dans tous les solvants testés) à des longueur d’ondes 
supérieures à 290 nm (maximum à environ 400 nm). Ces résultats sont confirmés par des 
études antérieures. Ainsi, Palm et al. (1997) ont estimé que la photolyse de la terbuthylazine 
en phase gazeuse était négligeable. De même, Feigenbrugel (2005) a montré que l’absorption 
de l’alachlore en phase aqueuse est complètement insignifiante aux longueurs d’onde 
disponibles dans la troposphère. Il est donc peu probable que la photolyse de la terbuthylazine 
et de l’alachlore soient significative en phase condensée. Par contre, le choix de la trifluraline 
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photolyse est la voie majeure de dégradation de cet herbicide sous forme gazeuse (temps de 
vie de 15 min). Enfin, l’étude de la photolyse hétérogène de la trifluraline permettrait de 
confronter les résultats obtenus à ceux en phase gazeuse [Le Person et al., 2007]. De plus, les 
premières expériences ont permis de vérifier que la quantité de composés déposés sur les 
cœurs de réacteurs était suffisante (par rapport aux limites de détection analytiques), pour 
l’observation d’une dégradation. Toutefois, le protocole doit encore être validé. Par ailleurs, 
hormis les pesticides ciblés dans ce travail, il serait également intéressant d’étudier la 
cyperméthrine. En effet, sa photolyse (à 254 nm, 310 nm, et sous irradiation solaire) a déjà été 
abordée par Segal-Rosenheimer and Dubowski (2008), mais sur du composé pur (déposé sur 
une surface en crystal de ZnSe par équilibre liquide/solide) et non pas avec l’insecticide 
adsorbé (via un équilibre gaz/solide) à la surface de particules représentatives de l’aérosol 
atmosphérique. Ainsi, l’étude de ce pesticide permettrait de mettre en évidence l’influence de 
la procédure de dépôt et le choix du support utilisé. 
 
 Au final, plusieurs points peuvent être mis en avant quant à la démarche à suivre pour 
améliorer les estimations de durée de vie atmosphérique des pesticides : 
 Il conviendrait de vérifier expérimentalement la validité des constantes cinétiques 
obtenues par SAR. 
 Concernant les pesticides susceptibles de s’associer aux particules, il faudrait poursuivre 
les investigations de réactivité hétérogène à la fois sur des particules minérales et organiques.  
 Les études de réactivité (hétérogène et homogène) devraient prendre en compte les trois 
voies majeures de dégradation dans l’atmosphère : photolyse, dégradation par l’O3 et les 
radicaux OH. 
La confrontation des résultats permettrait d’identifier les pesticides (ou du moins la classe 
chimique de pesticides) dont les processus hétérogènes sont significatifs voire dominants. 
Dans ce cas, une étude plus approfondie des coefficients de répartition serait souhaitable afin 
de déterminer avec une meilleure précision la fraction de composés adsorbés sur les 
particules. Cette étude irait de paire avec des mesures de terrains permettant la caractérisation 
des particules sur lesquelles s’adsorbent les composés ciblés. 
 
 




Tous les facteurs influencent la réactivité hétérogène : la nature chimique du composé 
organique étudié, la nature de la particule choisie et les conditions expérimentales. Il existe 
très peu de données expérimentales sur la réactivité (hétérogène ou homogène) des pesticides 
dans la littérature. Nos résultats font partie des premières informations obtenues en laboratoire 
sur la réactivité hétérogène d’herbicides. Ils montrent que cette réactivité doit être prise en 
considération pour l’estimation des temps de vie atmosphérique, en particulier pour les 
pesticides les moins volatils. Il ressort que les études de réactivités hétérogènes sur les 
pesticides devraient se poursuivre car elles allient deux problématiques importantes : 
l’amélioration de notre compréhension générale de la réactivité hétérogène atmosphérique 
tout en apportant des informations essentielles pour une meilleure estimation des temps de vie 
























Afin de pouvoir déterminer le devenir environnemental des pesticides, il est essentiel 
d’améliorer notre compréhension de leur comportement dans l’atmosphère. Cela passe 
notamment par une investigation approfondie de leur réactivité atmosphérique. Cette dernière 
n’est, pour l’heure, qu’estimée par des règles de structure-réactivité en phase gazeuse, bien 
que de nombreux produits phytosanitaires se trouvent adsorbés sur des particules 
atmosphériques. La réactivité hétérogène est négligée faute de données disponibles. Il se pose 
donc la question de la validité des temps de vie atmosphérique actuellement estimés. Cette 
interrogation est d’autant plus légitime que les observations de terrain viennent souvent 
contredire ces estimations, à priori largement sur-évaluées. Aussi, ce travail a eu pour objectif 
d’initier l’étude de la réactivité hétérogène des pesticides sous conditions atmosphériques et, 
notamment, d’évaluer si elle pouvait être plus lente que la réactivité homogène en phase 
gazeuse. Il s’agit donc d’une première investigation qui ouvre à de nombreuses perspectives. 
 
 
 Pour mener à bien cette étude, des protocoles et des montages expérimentaux ont été 
spécialement et entièrement développés pour simuler au mieux les conditions atmosphériques 
et permettre l’observation de réactivités lentes. Les cinétiques de dégradation de trois 
substances actives (alachlore, terbuthylazine et trifluraline) en phase particulaire (silice) ont 
été étudiées par rapport aux principaux oxydants atmosphériques (O3 et radicaux OH). La 
méthodologie consistait à déposer les pesticides gazeux à la surface des aérosols disposés sur 
les parois de deux réacteurs à écoulement placés en parallèle (dont l’un servait de référence), 
puis de les soumettre à un flux de gaz comportant soit de l’ozone, soit des radicaux OH. Ces 
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cinétiques ont été établies à partir de la mesure (par GC-FID munie d’un injecteur grand 
volume) des pesticide restants après exposition à chaque oxydant, et ce à différentes 
concentrations et/ou à des temps variables.  
Le protocole expérimental a été validé par l’étude de l’ozonolyse hétérogène du 
naphtalène. Les résultats ont montré une très nette influence de la nature de la particule 
(XAD-4 et silice) sur la vitesse de dégradation. En outre, ce composé présente une réactivité 
plus importante en phase particulaire qu’en phase gazeuse, comportement déjà observé dans 
des études antérieures sur les HAP. Dans les mêmes conditions, la terbuthylazine, la 
triflrualine et l’alachlore adsorbés sur des particules de silice présentent des réactivités 
hétérogènes lentes correspondant à des temps de vie atmosphérique supérieurs à un mois 
(pour 40 ppb d’O3). Cependant, ne disposant que de très peu d’informations sur l’ozonolyse 
gazeuse en phase homogène de ces pesticides, nous ne pouvons effectuer de réelles 
comparaisons avec la réactivité en phase hétérogène. Notons, par ailleurs, que les résultats 
obtenus dans ce travail pour la trifluraline et l’alachlore constituent les premières données de 
réactivité hétérogène de ces composés, contrairement à la terbuthylazine qui a déjà fait l’objet 
d’une première étude. Seule cette dernière substance active adsorbée à la surface de particules 
de silice a été soumise à l’oxydation par les radicaux hydroxyles. Contrairement au 
naphtalène, elle affiche une dégradation nettement plus lente en phase condensée (103 jours) 
qu’en phase gazeuse (1,6 j) (pour 1,5.106 molécules de OH.cm-3 sur 12h).  
 
 
Les dispositifs expérimentaux proposés dans ce travail intègrent des procédés encore 
peu utilisés comme l’adsorption des pesticides via un équilibre gaz/solide. La génération et la 
mesure des radicaux hydroxyles ont requis le développement et la mise au point de systèmes 
originaux et adaptés aux conditions de notre étude. Le PTR-MS s’est avéré être un outil 
performant pour l’analyse en continu du DMB (précurseur de OH), du m-xylène (traceur de 
OH) et de plusieurs de leurs produits d’oxydation. A l’avenir, ce suivi pourrait inclure la 
mesure de possibles produits volatils d’oxydation des pesticides. L’adaptation du protocole de 
génération des radicaux OH à l’obtention de concentrations différentes apporterait la 
possibilité de rendre compte des mécanismes se déroulant à l’échelle moléculaire et d’établir 
quel modèle il convient d’appliquer : celui de Langmuir-Hinshelwood (LH) ou celui de 
Langmuir-Rideal (LR). 
Toutefois, nos expériences sur l’ozonolyse hétérogène des pesticides ont donné des 
résultats similaires qu’elles soient traitées selon le mécanisme de LR ou celui de LH. Il serait 
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envisageable, par la suite, d’étendre la gamme de concentration en ozone à des niveaux plus 
élevés afin d’atteindre la possible saturation de la surface par l’oxydant, ce qui tendrait à 
prouver la validité du mécanisme de LH. Ceci dit, il est également concevable que le 
ralentissement de la réactivité soit lié au fait qu’une fraction des composés adsorbés ne soit 
pas disponible à l’oxydation. Afin de clarifier cette problématique, il serait dorénavant 
intéressant de compléter les études par la caractérisation de la surface (par Scanning Electron 
Microscope) après adsorption du pesticide. Cela nous apporterait des information sur le type 
de dépôt à l’échelle microscopique : mono ou multicouche uniforme ou sous forme 
d’agrégats.  
Par ailleurs, les protocoles expérimentaux que nous avons mis en place sont 
polyvalents, rien ne limite a priori leur application aux seuls herbicides étudiés. Ils peuvent 
également être utilisés pour un très grand nombre de composés organiques semi-volatils 
(SVOC), c'est-à-dire non seulement d’autres pesticides, mais également des HAP ou tout 
autre SVOC présent dans l’atmosphère. En outre, ils peuvent être utilisés avec d’autres gaz 
oxydants atmosphériques, et avec d’autres particules solides 
 Cette étude a montré toute la complexité de la réactivité hétérogène. Il semble 
aujourd’hui indispensable d’étudier chaque réaction pour un couple SVOC-particules solides 
données. Afin de compléter l’investigation de l’influence de la nature des particules, il 
conviendrait de travailler sur d’autres types de support modèle (suie, kaolilite…) voire même 
sur des particules réelles. Seulement, pour l’instant, il y a peu d’information disponible sur la 
nature des aérosols sur lesquelles s’adsorbent préférentiellement les pesticides.  
A terme, il serait également intéressant de peu à peu complexifier les conditions 
opératoires, par exemple, en étudiant l’influence de la présence simultanée de plusieurs 
composés organiques sur la surface d’absorption. Afin de se rapprocher au mieux des 
conditions atmosphériques, il serait approprié de modifier les conditions d’humidité relative et 
de température. De plus, l’étude de la variation des constantes cinétiques en fonction de la 
température permettrait de déterminer si elles ont un comportement d’Arrhénius ou non, ce 
qui donnerait plus de renseignements sur les mécanismes à l’échelle microscopique.  
 D’autre part, nous avons travaillé avec les deux principaux oxydants atmosphériques 
(O3 et OH), mais il existe d’autres voies de réactivité à explorer, notamment celle impliquant 
le NO/NO2, le NO3 et enfin la photolyse directe. Cette dernière représente un des processus 
majeurs d’élimination des composés organiques dans l’atmosphère. Un protocole d’étude de 
la photolyse en phase hétérogène est proposé dans ce travail, mais faute de temps il n’a pu 
être appliqué. Après sélection, il s’avère que sa validation pourrait être effectuée sur la 
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trifluraline dont la dégradation en phase gazeuse par les rayonnements solaires a déjà été 
déterminée expérimentalement. Enfin, il serait également intéressant, par la suite, 
d’entreprendre l’étude de la photolyse en présence de molécules photo-sensibilisatrices 
adsorbées sur les particules telles que la benzophénone.   
 
 
Nous avons vu qu’aucun comportement général ne peut être établi sur l’importance de 
la réactivité hétérogène par rapport à la réactivité en phase gazeuse, donc en aucun cas cette 
étude seule n’autorise de conclusion définitive pour l’ensemble des pesticides. Ceci dit, dans 
la perspective d’établir une base de données sur la réactivité hétérogène des pesticides, il 
conviendrait tout d’abord de concentrer les études sur un représentant de chaque famille 
chimique, ce en raison du grand nombre de substances actives existantes.  
Pour entreprendre de tels travaux, il faudrait adapter notre protocole expérimental, 
notamment en réduisant la durée des expériences (un résultat cinétique par jour maximum) et 
certaines périodes d’optimisation (mesure des radicaux OH par exemple). Pour ce faire, il 
serait envisageable de travailler par cinétique relative à la terbuthylazine grâce aux constantes 
cinétiques obtenues dans notre étude. Ainsi, la mesure des concentrations en oxydants 
(radicaux OH ou O3) ne serait plus nécessaire. Par contre, il faudrait conserver les mêmes 
conditions opératoires (température, pression, humidité relative, type de particule et de dépôt). 
Il conviendrait également de s’assurer au préalable que la présence simultanée de deux 
composés adsorbés à la surface des aérosols ne perturbe pas les cinétiques. Le pesticide étudié 
et la terbuthylazine seraient alors déposés ensemble sur les particules de silice par un équilibre 
gaz/solide. Pour réduire les durées d’expériences, on pourrait imaginer faire un suivi en 
continu de la dégradation des pesticides adsorbés. On pourrait également envisager d’utiliser 
un système plus simple tel qu’un ballon rotatif afin d’augmenter la productivité de résultats 
(dispositif actuellement développé au laboratoire). Toutefois, avant de s’engager dans cette 
voie, une étape préalable de validation est indispensable.  
Quelque soit le dispositif expérimental adopté, une image plus complète des 
mécanismes de dégradation des pesticides en phase particulaire pourrait être dressée grâce à 
l’identification des produits de réaction, généralement très peu connus. Il s’agira alors de 
développer une(des) méthode(s) d’analyse pour les caractériser et si possible les quantifier en 
phase gazeuse comme en phase particulaire. Après identification, une étude de toxicité 
pourrait être envisagée afin d’évaluer l’impact sanitaire de ces produits. 
Conclusion générale et perspectives 
195 
Finalement, un très grand nombre de déterminations de constantes cinétiques devra 
être effectuée avant que l’on soit en mesure de dégager des tendances par famille chimique de 
pesticides. Toujours est-il que cette étude a montré l’intérêt crucial de cette démarche puisque 
la prise en compte de la réactivité hétérogène s’avère indispensable pour expliquer la 
persistance de ces composés dans l’atmosphère. Il est donc drénavant évident que les calculs 
menés pour prédire le devenir atmosphérique des pesticides doivent tenir compte de leur 
réactivité dans les différentes phases atmosphériques et non pas se baser uniquement sur les 
réactions homogènes en phase gazeuse. Une meilleure estimation des temps de vie 
atmosphérique implique l’utilisation d’une équation telle que celle proposée par Scheringer et 
al. (2004) qui prend en compte les constantes cinétiques en phase gazeuse et particulaire en 
fonction de la fraction de pesticides adsorbés. Il est également possible d’envisager d’y 
inclure certains paramètres tels que la température et l’humidité relative. Cela exigerait 
d’associer aux études de réactivité des travaux sur les coefficients de partage gaz/solide. Des 
études complémentaires sur la caractérisation des particules (minérales ou organiques, 
tailles…) avec lesquelles s’associent les pesticides seraient également nécessaires.  Notons 
d’ailleurs qu’il est probable que le temps de séjour dans l’atmosphère des composés 
particulièrement peu réactifs et exclusivement liés aux particules soit plutôt contrôlé par celui 
de la particule sur laquelle le composé est adsorbé. Par ailleurs, il serait intéressant de 
comprendre les processus de formation des particules comportant des pesticides. En cas de 
présence de composés au cœur de l’aérosol ou sous forme d’agrégats par exemple, il est fort 
probable qu’une fraction d’entre eux soit inatteignable pour les oxydants (ou les 
rayonnements solaires). Par conséquent, quelque soit leur réactivité, les particules 
constitueraient pour ces substances actives un moyen de transport privilégié leur assurant une 
protection contre une possible dégradation. Parallèlement, il faudrait également développer 
les études sur la réactivité en phase aqueuse des pesticides qui, pour l’instant, n’a pas été 
considérée. Enfin, dans l’éventualité d’une dégradation atmosphérique, il est fort probable que 
l’oxydation d’un certain nombre de pesticides conduise à la formation d’aérosols organiques 
secondaires. Cet aspect devrait d’autant plus inciter à poursuivre les investigations sur la 
réactivité (hétérogène comme homogène en phase gazeuse) de ces composés.  
 
 
A l’heure actuelle, les sous-estimations probables des durées de vie atmosphériques de 
certains pesticides et de façon générale la méconnaissance des produits de dégradation 
engendrent sans doute une sous-évaluation de l'exposition humaine et des écosystèmes à ces 
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substances. L’exemple de la terbuthylazine, pesticide se trouvant presque exclusivement en 
phase particulaire dans l’atmosphère, illustre ces propos. En effet, son temps de demi-vie 
atmosphérique actuel est estimé à environ 1 j1 (par procédure SAR) alors qu’en prenant en 
compte nos résulats sur la réactivité hétérogène nous obtenons un temps de demi-vie de 50 j2.  
Précisons, en outre, que la Convention de Stockholm (2001) définit comme un POP un 
composé organique présentant un temps de demi-vie atmosphérique supérieur à seulement 2 
jours. Par conséquent, la démarche entreprise dans ce travail est totalement justifiée et devrait 
impérativement se poursuivre. A terme, l’ensemble des résultats obtenus pourrait venir en 
aide aux systèmes décisionnels tels que les comités d’homologation des produits 
phytopharmaceutiques et biocides.  
                                                 
1
 Calculs effectués pour [OH] = 1,5.106 molec.cm-3 pour un jour de 12 h 
2
 Calculs effectués pour [OH] = 1,5.106 molec.cm-3 pour un jour de 12 h et [O3] = 40 ppb sur un jour de 24 h. 
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 Les pesticides peuvent gagner l’atmosphère suite au phénomène d’érosion des sols. 
 La saltation : Ce mouvement initial des particules du sol, généralement de diamètres 
compris entre 60 et 2000 µm, est une série de sauts [Delmas, 2005]1. Peu de particules 
atteignent une altitude supérieure à 1 m et environ 90% d'entre elles font des sauts inférieurs à 
30 cm. Elles peuvent parcourir horizontalement quelques centaines de mètres pour venir se 
déposer à proximité des sources [Sauret, 2002]2.  
 La reptation en surface : Trop lourdes, les particules les plus grosses (diamètre > 2000 
µm) ne sont généralement pas mises en suspension dans l’air [Delmas, 2005]1. Toutefois, 
elles peuvent rouler ou glisser à la surface du sol sous le vent et se dissocier en particules plus 
fines par collision. Leur mouvement est déclenché par l'impact des particules en saltation 
plutôt que par l'action du vent. 
 La suspension : Les particules les plus fines (< 60 µm) qui parviennent dans la couche 
turbulente (grâce au vent ou l’impact de la saltation), peuvent être soulevées à de grandes 
hauteurs par les courants d'air ascendants [Delmas, 2005]1. Les substances actives associées à 
des particules fines (< 20 µm) ont des temps de vie de l’ordre de la semaine et peuvent alors 
parcourir plusieurs centaines de kilomètres [Alfaro et al., 2004]3.  
Certains facteurs peuvent limiter l'érosion éolienne comme la présence de haies 
agissant comme brise-vent, l’arrosage des surfaces cultivées donnant de la cohésion aux 







Figure 1 : Transfert des particules du sol vers l’atmosphère 
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Les aérosols atmosphériques constituent des milieux particulièrement complexes et en 




La présence de particules dans l’atmosphère engendre des impacts divers qui 
interviennent aussi bien au niveau local qu’au niveau planétaire selon les processus physiques 
et chimiques impliqués.  
 
1.1 Impact radiatifs des aérosols 
 
La dégradation de la visibilité de l’atmosphère est sans doute le signe de la pollution 
liée aux particules que nous percevons le plus directement. La visibilité atmosphérique est 
définie par le contraste entre un objet-source et la lumière de fond atmosphérique [Finlayson-
Pitts et Pitts, 1986 ; Delmas et al., 2005]. Les particules exposées à un rayonnement visible 
produisent une atténuation de la visibilité à la fois par la diffusion multidirectionnelle et par 
absorption de ce rayonnement [Seinfeld and Pandis, 1998]. Ce phénomène est observé dans la 
plupart des grandes agglomérations du globe comme dans la ville de Guanghzou (Chine) où la 
visibilité est réduite à moins de 2 km (au lieu des 50 km possibles) en présence de fortes 
concentrations en particules (>120 µm.m-3) [Deng et al., 2008]. 
Par ailleurs, la présence d’aérosol dans l’atmosphère a des conséquences plus 
générales sur le climat. Ces impacts, direct et indirect, semblent aboutir globalement à un 
refroidissement, mais l’estimation de ce forçage radiatif est encore pourvue d’importantes 
incertitudes.    
 Effet direct  
La présence d’aérosols (d’origine naturelle ou anthropique) dans la troposphère influe 
fortement sur le bilan radiatif terrestre et par conséquent sur le climat. Le forçage radiatif 
(négatif ou positif) induit par les aérosols est défini comme la perturbation du rayonnement 
par les particules émises ou formées par les activité humaines [Delmas et al., 2005 ; Yu et al., 
2006]. Les aérosols diffusent et absorbent le rayonnement visible solaire et, dans une moindre 
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mesure, le rayonnement infrarouge tellurique [Yu et al., 2006]. D’une part, l’effet de diffusion 
(aussi appelé « whitehouse effect ») de certains aérosols (ions sulfates, carbone organique) 
contribue à renvoyer une partie du rayonnement incident vers l’espace [Schwartz, 1996 ; 
Seinfeld and Pandis, 1998]. Ceci conduit à une modification de l’albédo traduit par un 
refroidissement local voire régional de la surface. Ce forçage radiatif négatif direct est estimé 
en moyenne globale entre -0,1 et -0,9 W.m-² avec une contribution de  -0,40 W.m-² pour les 
sulfates (notamment dérivés de l’oxydation du SO2) [Delmas et al., 2005 ; GIEC, 2007]. 
D’autres particules (les carbone-suies, certains composés organiques de surface et métaux 
présents dans les particules minérales) participent au réchauffement climatique (forçage 
radiatif positif) en absorbant les rayonnements visibles [Malm et al, 1996 ; Finlayson-Pitts 
and Pitts, 2000]. Enfin, certains aérosols contenant des carbone-suies et des composés 
inorganiques (sulfate, nitrate, ammonium, acétate, oxalate) sont capables d’absorber le 
rayonnement infrarouge tellurique comme le font les gaz à effet de serre (GES) [Finlayson-
Pitts and Pitts, 2000 ; Derimian et al., 2008]. 
 Effet indirect  
Cet effet sur le climat est lié à l’influence des aérosols sur la couverture nuageuse. En 
effet, les aérosols servent de noyaux de condensation pour les gouttelettes d’eau nuageuses 
[Seinfeld and Pandis, 1998 ; Finlayson-Pitts and Pitts, 2000]. Leur concentration, leur taille et 
leur composition contribuent à contrôler les propriétés des nuages et les processus 
microphysiques conduisant à la formation de pluie [Myhre et al., 2007]. Cet effet indirect fait 
plus précisément référence à deux processus distincts [Delmas et al., 2005 ; Fellous et 
Gauthier, 2007]: 
 le premier est directement lié au fait que les aérosols agissent comme des noyaux de 
condensation. Pour une même quantité d’eau liquide, la taille des gouttelettes nuageuse 
formées diminue si la concentration en particules augmente (par exemple en milieu 
pollué) [Twomey, 1974]. Puisqu’une plus grande surface d’eau liquide est disponible, le 
pouvoir réfléchissant du nuage est augmenté, ce qui induit un refroidissement local [Wang 
et al., 2008].   
 Le second est lié au fait que la petite taille des gouttelettes nuageuses ainsi formées 
ralentit leur grossissement. Les précipitations sont alors retardées voire empêchées [Myhre 
et al., 2007]. Cela contribue à augmenter le contenu en eau liquide du nuage, son étendue 
et sa durée de vie [Wang et al., 2008]. Cet effet a un pouvoir refroidissant ou réchauffant 




 Effet semi-direct des aérosols sur le climat 
Le pouvoir absorbant des aérosols entraîne le réchauffement de la troposphère et donc 
la modification du profil vertical des températures. Par conséquent, il y a un impact semi-
direct sur les conditions de formation des nuages qui peut conduire à leur disparition ou à une 















Figure 1 : Forçage radiatif des gaz et particules atmosphériques [GIEC, 2007] 
 
Le forçage radiatif des effets indirect et semi-direct est estimé, avec une grande 
incertitude, entre -0,3 et -1,8 W.m-2 (Fig. 1) [GIEC, 2007]. Globalement, les incertitudes sur 
l’impact climatique des aérosols (direct et indirect), lié en partie à la mauvaise connaissance 
de leur composition chimique, sont beaucoup plus prononcées que celles concernant les gaz à 
effet de serre (GES). Elles constituent donc l’une des principales sources d’erreur sur la 
prévision des changements climatiques [GIEC, 2007 ; Wang et al., 2008]. Néanmoins, notons 
qu’il y a une différence fondamentale entre les aérosols et les GES : ils opèrent tous deux sur 
des échelles de temps très différents. Avec un temps de vie des aérosols de l’ordre de la 
semaine, leur impact sur le climat a donc un caractère très régional (sauf dans le cas 
d’éruptions volcaniques puissantes) et qui disparaîtrait rapidement si les émissions étaient 
brusquement arrêtées (hors prise en compte des aérosols organiques secondaires formés in 
situ dans l’atmosphère). Les GES, qui détiennent de longue durée de vie (des décennies voire 
des siècles), ont un impact sur le climat à caractère global et plus persistant  [Seinfeld and 
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Pandis, 1998 ; Fellous et Gauthier, 2007]. De plus, alors que le forçage radiatif des GES se 
déroule en continu (nuit et jour), celui des aérosols est beaucoup plus prononcé le jour car il 
est principalement lié au rayonnement solaire [Seinfeld and Pandis, 1998]. 
 
1.2 Impact sanitaire  
 
Plusieurs études épidémiologiques ont mis en évidence un lien entre le niveau de  
particules dans l’atmosphère et des atteintes au système respiratoire (cancers, maladies 
cardiovasculaires et respiratoires) [Pope and Dockery, 2006 ; WHO, 2006]. Les effets des 
particules sur la santé sont liés à leurs caractéristiques physico-chimiques et à la quantité 
inhalée (exposition longues à d’importantes concentrations) : 
 La taille : Plus les particules sont fines, plus elles peuvent pénétrer profondément dans le 
système respiratoire [Pope and Dockery, 2006]. Les particules très fines (diamètre < 2,5 µm) 
aussi appelées PM2,5 peuvent atteindre les alvéoles pulmonaires, causant ainsi des dommages 
aux fonctions respiratoires [Dockery et al., 1993].  
 La forme : Elle participe à la nocivité des particules comme l'amiante, composé 
essentiellement de tétraèdres de silicates (SiO4) non toxiques agencés en faisceaux de fibrilles. 
Plus ces fibres sont longues et fines, plus l’organisme à des difficultés a les éliminer, et plus 
elles deviennent dangereuses [INRS, 2007]. 
 La composition chimique : La nature chimique des espèces formant les particules 
primaires ou de celles qui leur sont associées après émission, influence grandement l'effet que 
cet ensemble peut produire sur la santé [Salvi et al, 1999 ; Pope and Dockery, 2006]. Ces 
composés (acides, pesticides, dioxines, métaux, HAP…), notamment associés aux PM2,5, 
peuvent avoir des caractères toxiques, cancérigènes ou mutagènes qui contribuent de façon 
importante au caractère néfaste de ces particules [Finlayson-Pitts and Pitts, 2000]. Ces 
composés peuvent passer la barrière sanguine et induire des effets négatifs sur d’autres 
organes [Salvi, 2007].  
Les aérosols ont également un impact sur la faune et la flore. En effet, en se déposant 
sur leurs feuilles, ils peuvent réduirent l’activité photosynthétique des plantes [Grantz et al., 
2003]. Les effets peuvent aussi être indirects, les particules peuvent interférer dans le cycle 
des nutriments du sol nécessaire à la croissance des plantes ou encore à la survie des 
microorganismes de la rhizosphère. Par ailleurs, elles peuvent être des vecteurs de substances 
chimiques potentiellement toxiques comme les pesticides. Par ce biais, ces substances peuvent 




En réponse aux effets néfastes des particules atmosphériques, des valeurs limites 
d’exposition ont été définies par l’Union Européenne pour les PM10 (diamètre ≤ 10 µm) 
[Directive 1999/30/CE du 22 avril 1999]. Pourtant, ce sont les particules les plus fines 
(PM2,5) qui sont les principales incriminées dans les impacts sanitaires et écologiques. Suite 
au Grenelle de l’Environnement, un « plan particules » a été proposé le 30 juin 2008. Pour les 
PM 2,5, l'objectif retenu est une valeur cible de 15 µg.m-3 en 2010, obligatoire en 2015. A 
terme, l’idée est de se conformer au 10 µg.m-3 préconisés par l'OMS (Organisation mondiale 
de la santé).  
 
2. Origines et sources d’émission 
 
On distingue habituellement deux catégories d’aérosols : les aérosols primaires qui 
sont émis directement et les aérosols secondaires produits par la conversion d’un gaz en 
particule [Fuzzi et al., 2006]. 
 
2.1 Sources des aérosols primaires 
 
Les aérosols primaires sont des particules de taille variable (0,1 à quelques dizaines de 
µm) émises directement sous forme solide au niveau de la surface terrestre. Leur composition 
chimique reflète celle de la source dont ils sont issus [Delmas et al., 2005]. Cette dernière peut 
être naturelle ou anthropique. 
 
Sources naturelles :  
Elles représentent plus de 90% du flux total d’émission de particules dans la 
troposphère [Delmas et al., 2005]. Ces aérosols primaires sont produits soit par des sources de 
combustion, soit mécaniquement par friction du vent sur la surface terrestre ou océanique 
[Fellous et Gauthier, 2007]. Les déserts secs et les océans sont responsables des plus 
importantes émissions en masse de particules primaires dans l’atmosphère.  
 Poussières minérales : Elles sont principalement générées par érosion éolienne des sols 
des régions arides présentant une hauteur de précipitation annuelle inférieure à 200-250 nm 
[Prospero et al., 2002]. Ceci est le cas des principaux déserts secs de la planète : Sahara, 
déserts d’Asie de l’Est ou encore d’Arabie Saoudite [Delmas et al., 2005]. Ces poussières, 
notamment émises lors de tempêtes de sables, peuvent subir un transport longue distance. Par 
Annexe III 
220 
exemple, les particules minérales émises en Asie contribuent pour une large part aux 
poussières retrouvées en Amérique du Nord-Ouest. Celles émises en Afrique peuvent 
traverser l’Atlantique ou encore atteindre les régions méditerranéennes [Chin et al., 2007].  
 Particules marines : Elles sont émises par un phénomène de « pétillement » (bubbling) de 
l’eau de mer ou des océans. Sous l’action du vent, la crête des vagues se brise entraînant dans 
l’eau des bulles d’air qui, en éclatant ensuite à la surface, projettent des micro-gouttelettes 
d’eau de mer. Après évaporation de l’eau, se forment des aérosols marins constitués de sels 
(Na+, Cl-…) et de sulfates [O’Dowd et al., 1997 ; Delmas et al., 2005 ; Fellous et Gauthier, 
2007]. Parallèlement, les particules marines proviennent également des émissions de  
diméthylsulfide (DMS) et dimethylsulfoxyde par les phytoplanctons [Harada et al., 2008]. 
 Contribution terrigènes : De même que pour les particules désertiques, l’action mécanique 
de l'eau, du gel ou du vent sur les roches ou les sols dépourvus de végétation génère des 
aérosols terrigènes. Ces particules peuvent contenir des composés organiques (débris de 
plantes, pesticides…) [Seinfeld and Pandis, 1998 ; Delmas et al., 2005]. 
 Volcans : Les éruptions volcaniques injectent dans l’atmosphère des aérosols constitués de 
métaux et d’ions sulfates [Mather et al., 2006] qui ont généralement un effet significatif local. 
Mais ces aérosols peuvent occasionnellement se retrouver dans la stratosphère en raison de la 
force de propulsion verticale des volcans. Ces aérosols peuvent provoquer un refroidissement 
épisodique additionnel à la surface pendant plusieurs années parallèlement à une 
augmentation de la température dans la stratosphère [Robock, 2000 ; GIEC, 2007]. Les 
éruptions violentes comme celle du Pinatubo aux Philippines (1991) ont provoqué des 
altérations sensibles du bilan radiatif régional et global. Les figure 2a et 2b montrent des 
éruptions du volcan Oldoinyo Lengai (Tanzanie) en février 2008 dont les cendres sont 





























Figure 2 : Eruptions du volcan Oldoinyo Lengai (Tanzanie), culminant à 2778 m d’altitude, 
les a) 22 et b) 23 février 2008 
Photo : Pflieger M. 
 
 Combustion naturelle de biomasse : Il s’agit des feux de forêt ou de savanes initiés 
naturellement. Cependant, le rythme de ces feux semble s’accélérer à cause des interventions 
humaines [Simoneit, 2002]. 
 Contribution biogénique : Les particules émises par les organismes vivants sont appelées 
particules biogéniques. Elles proviennent du couvert végétal comme les pollens, les débris de 
végétaux ou encore les cires vasculaires (émises par abrasion du vent sur le feuillage) [Pio et 
al., 2001 ; Oliveira et al., 2007 ; Sanchez-Ochoa et al., 2007]. Elles peuvent aussi avoir une 
origine microbienne (bactéries, virus…) souvent associée à des particules de diamètre 
supérieur à 10 µm, mais cette source est encore mal connue [Pio et al.,  2001 ; Oliveira et al., 
2007]. Les résultats de Prospero et al. (2005) suggèrent que les régions arides peuvent être 
une source importante du transport longue distance de micro-organismes viables, ce transport 
étant particulièrement sensible à la variabilité du climat. On retrouve aussi des micro-





Sources anthropiques :  
 Bien que ces sources ne contribuent qu’à 10% du flux total d’émissions de particules 
primaires, elles génèrent l’essentiel des aérosols fins (les PM2,5). Plus précisément, 70% à 
90% de la concentration atmosphérique de certains métaux lourds, du soufre particulaire et de 
certains composés organiques sont aujourd’hui directement liés aux émissions anthropiques 
[Delmas et al., 2005]. Autrement dit, les activités humaines émettent chaque année dans 
l’atmosphère 4 à 5 fois plus de ces éléments que ne le fait l’ensemble des sources naturelles. 
Les principales sources de particules primaires d’origine anthropique sont : 
 Les transports : Les transports routiers mais aussi aériens et maritimes sont responsables 
d’une grande part des émissions particulaires liées aux activités humaines, notamment par la 
combustion des carburants fossiles [Finlayson-Pitts and Pitts, 2000 ; Kim et Hopke, 2004 ; 
Cao et al., 2005 ; Zielinska, 2005 ; Fuzzi, 2006 ; GIEC, 2007]. Mais ils génèrent également 
des particules résultant entre autre de l’usure des pneumatiques et du revêtement des routes ou 
encore de la remise en suspension des particules déposées sur la chaussée par le passage des 
véhicules [Seinfeld and Pandis, 1998 ; Delmas et al., 2005 ; GIEC, 2007 ; Han et al., 2007 ; 
Kim et Hopke, 2007].  
 La combustion de biomasse : Leur importance est plus grande que celle des combustions 
de biomasse naturelle. Les feux de forêt d’origine humaine sont principalement localisés dans 
les régions équatoriales [Kanakidou et al., 2005 ; GIEC, 2007]. Le chauffage individuel et les 
combustions engendrées par l’alimentation sont également des sources très importantes de 
particules qui ne peuvent être négligées devant les contributions liées aux transports [Seinfeld 
and Pandis, 1998 ; He et al., 2004 ; Cao et al., 2005]. L’exploitation agricole et la 
déforestation impliquent aussi la combustion de biomasse de façon intensive [Kanakidou et 
al., 2005]. 
 Les industries : Il s’agit évidemment de la combustion de carburants fossiles (production 
d’énergie…) et aussi de l'incinération des déchets [Kim et Hopke, 2004]. Les industries sont 
également responsables de l’émission de particules minérales et de métaux par la sidérurgie, 
la cimenterie, l’exploitation minière ou encore la construction de bâtiment [Seinfeld and 
Pandis, 1998 ; Kim et Hopke, 2007]. 
 
Globalement, les émissions anthropiques et biogéniques ont beaucoup évolué depuis 
l’aire préindustrielle notamment à cause de l’augmentation des activités agricoles et 




2.2 Sources des aérosols secondaires 
 
Les aérosols secondaires sont formés in situ dans l’atmosphère à partir de composés 
gazeux ou par évaporation des nuages. Les particules nouvellement formés ou préexistantes 
peuvent subir par la suite des transformations, regroupées sous le terme de vieillissement.  
 
Formation 
La formation d’aérosols secondaires est habituellement décrite suivant trois processus 
distincts : la nucléation, la condensation et la coagulation (Fig. 3) [Finlayson-Pitts and Pitts, 
2000 ; Delmas et al., 2005].  
 La nucléation 
Cette première étape conduit à la formation de particules embryonnaires de très petites tailles 
(de l’ordre du nm) par transformation d’une phase x donnée (par exemple, une phase gazeuse) 
vers une autre phase y (par exemple, une phase particulaire) [Delmas et al., 2005]. On 
distingue [Finlayson-Pitts and Pitts, 2000 ; Delmas et al., 2005] : 
 La nucléation homogène : Elle fait intervenir des molécules gazeuses en absence de 
support étranger (liquide ou solide). Elle implique soit une seule espèce gazeuse (homo-
moléculaire) ou plusieurs espèces gazeuses (hétéro-moléculaire). Elle se produit lors 
d’une sursaturation de la phase gazeuse [Seinfeld and Pandis, 1998]. 
 La nucléation hétérogène : Il s’agit de la nucléation d’une (ou plusieurs) espèce(s) 
gazeuse(s) favorisée par la présence d’un support liquide ou solide [Seinfeld and Pandis, 
1998]. En règle générale, ce support est constitué de particules déjà existantes dans 
l’atmosphère. Les gaz mis en jeu sont essentiellement des SVOC (composés organiques 
semi-volatils) possédant donc une faible pression de vapeur. La nucléation hétérogène ne 
permet pas la formation de nouvelles particules, mais contribue à la modification de 
particules existantes. 
Notons que ce sont majoritairement dans les atmosphères peu chargées en particules 
préexistantes (par rapport à la quantité de gaz condensables) que la nucléation de nouvelles 
particules à lieu [Seinfeld and Pandis, 1998 ; Delmas et al., 2005]. Toutefois, des épisodes de 
formation de nouvelles particules sont parfois observées en atmosphère urbaine. 
Les processus de nucléation majeurs de l’atmosphère sont : la nucléation binaire entre 
l’acide sulfurique (H2SO4) et l’eau, la nucléation ternaire entre H2SO4, l’eau et l’ammoniac 
ainsi que la nucléation induite par des ions [Curtis, 2006 ; Enghoff and Svensmark, 2008]. 
Mais, de nombreuses autres voies existent. Par exemple, l’oxydation par les radicaux OH de 
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certains pesticides (hymexadol et chlorpyrifos-methyl) en phase gazeuse génère un rendement 
significatif d’aérosols [Borras et al., 2008]. Un autre exemple connu est l’oxydation du DMS, 
émis par le phytoplancton marin, qui contribue à la formation d’aérosols sulfatés [Seinfeld 
and Pandis, 1998 ; Harada et al., 2008]. Dans un deuxième temps, les particules préexistantes 
et celles nouvellement formées sont soumises aux processus de condensation et de 
coagulation des particules.  
 La coagulation 
La coagulation est l’un des principaux processus dynamiques agissant sur le comportement 
d’une population de particules. Il s’agit de la formation d’une nouvelle particule suite à la 
collision et l’adhésion de deux (ou plusieurs) particules (Cf. Fig. 4). Ceci entraîne à la fois une 
diminution du nombre et un grossissement de la taille moyenne des aérosols [Finlayson-Pitts 
and Pitts, 2000 ; Delmas et al., 2005]. Plusieurs phénomènes peuvent être à l’origine de la 
coagulation : dynamiques (turbulence), cinématiques (action de champs de forces extérieurs) 
et thermiques. Ce dernier phénomène consiste en la collision de particules engendrées par des 
mouvements browniens qui induisent le transport des particules des zones les plus 
concentrées vers les zones les moins concentrées [Seinfeld and Pandis, 1998]. L’efficacité de 
collision est en général considérée égale à l’unité pour des particules inférieures à 100 nm 
[Delmas et al., 2005]. La coagulation a lieu principalement lorsque la concentration de 
particules est élevée et les particules de petites tailles (quelques dizaines de nanomètres). 
 La condensation 
Le processus de coagulation est en général accompagné d’un processus de condensation de 
gaz à la surface des particules similaire à la nucléation hétérogène. Toutefois, il semble que 
les gaz impliqués dans la condensation sont différents de ceux intervenant dans la nucléation, 
du moins cela a été observé dans les conditions des forêts boréales [Kulmala et al., 2004]. 
C’est un phénomène qui dépend essentiellement du diamètre des particules, du coefficient de 
diffusion du composé gazeux et de sa pression partielle à la surface des particules [Finlayson-
Pitts and Pitts, 2000 ; Delmas et al., 2005]. De même que la coagulation, la condensation 
contribue au grossissement d’une population de particules (nouvellement formées ou 
préexistantes) dans l’atmosphère, mais inversement, n’est pas accompagnée d’une diminution 
du nombre [Seinfeld and Pandis, 1998].  
Ces processus de grossissement (condensation et coagulation) aboutissent dans un 
premier temps à de très petites particules : les noyaux d’Aitken (10-4 à 10-2 µm). Ces noyaux 
conduisent ensuite à des particules dont le diamètre moyen est compris entre 0,1 et 1 µm et 
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dont la masse reste suffisamment faible pour qu’elles puissent rester en suspension dans 





















Figure 4 : Coagulation de particules de différentes origines et consitutées de suies (S), de 
cendre (F), de quartz (Q), de cristaux de sulphate de calcium (CS) et de sulphate d’ammonium 
(AS) [Kojima et al., 2006]. 
 
Vieillissement 
De nombreux composés organiques ont une pression vapeur intermédiaire qui fait 
qu’ils existent naturellement dans l’atmosphère à la fois en phases gazeuse et associés à des 
particules. Ces substances sont communément appelées composés organiques semi-volatils 
(SVOC) qui comprend, entre autre, un certain nombre de HAP ou encore de pesticides 
comme les organochlorés [Finlayson-Pitts and Pitts, 2000 ; Rudich, 2003 ; Fuzzi et al., 2006]. 
Les produits d’oxydation des composés organiques volatils gazeux (essentiellement 
biogéniques) formés dans l’atmosphère viennent, pour la plupart, compléter cette famille de 
SVOC. Tous ces composés participent à l’évolution des aérosols. 
Ainsi, la composition chimique des  particules primaires ou secondaires est soumise, 
d’une part, à des cycles d’adsorption / revolatilisation de ces SVOC à leur surface [Fuzzi et 
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al., 2006]. Lors de leur adsorption, même temporaire, ces composés peuvent réagir avec les 
constituants de la particule (réactions multiphasiques) ou avec des réactifs (OH, O3, NO3…) 
de la phase gazeuse (réactions hétérogènes en surface) [Fuzzi et al., 2006]. D’autre part, les 
réactifs gazeux participent également à l’altération des aérosols en réagissant directement 
avec leur surface [Usher et al. ; 2003]. Ainsi, l’ozone est capable, à la fois, d’altérer les 
surfaces et d’oxyder les SVOC qui y sont présents [Alebic-Jurevic et al., 2000 ; Rudich, 
2003 ; Usher et al., 2003 ]. Des réactions de nitration, d’hydrolyse, de photolyse ou de 
polymérisation peuvent également avoir lieu [Fuzzi et al., 2006]. Les produits des différentes 
réactions énumérées peuvent rester adsorbés sur la particule ou rejoindre la phase gazeuse. 
Par ailleurs, la réaction des composés organiques de surface, notamment leur oxydation, peut 
entraîner une modification des propriétés superficielles de la particule la rendant plus 
hygroscopique et favorisant ainsi ses capacités de condensation pour les gouttelettes 
nuageuses [Kotzich et al., 1997]. Enfin, les interactions avec les ions inorganiques, la vapeur 
d’eau et les gouttelettes de nuages influence la structure physique des particules (forme, 
porosité…) [Mikhailov et al., 2004]. En effet, la réactivité en phase aqueuse peut aussi être 
considérée comme un vieillissement de l’aérosol. Mais ces particularités en font généralement 
une catégorie à part dans le cycle de vie atmosphérique de l’aérosol et ne sera donc pas 















Figure 5 : Images obtenues par TEM (Transmission Electron Microscopy) de particules de 
suies jeunes et matures provenant a) d’une flamme d’éthylène et b) d’une flamme de benzène.   
a) Flamme d’éthylène b) Flamme de benzène 
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La figure 5 illustre un vieillissement de particules. Les images (par TEM, 
Transmission Electron Microscopy) de gauche présentent des suies provenant d’une flamme 
d’éthylène et celles de droites des suies d’une flamme de benzène [Aflè et al., 2009]. Dans les 
deux cas, on peut voir l’évolution de l’agrégat de particules de suies entre l’état jeune et 
mature.  Cette étude a montré une relation entre la nanostructure des suies et les propriétés de 
la particule primaire interne. Le vieillissement de ces suies diffère selon ces caractéristiques. 
Par exemple, les suies de benzène sont plus résistantes à l’oxydation que les suies d’éthylène.  
 
3. Taille et autres propriétés granulométriques 
 
La taille des aérosols atmosphériques (quelques nm à une centaine de µm) varie 
considérablement en fonction de leurs sources et des transformations physico-chimiques 
qu’ils subissent dans l’air [Seinfeld and Pandis, 1998 ; Finlayson-Pitts and Pitts, 2000]. Par 
conséquent, la connaissance de la granulométrie d’une population de particules est une 
information importante pour déterminer l’origine des particules (primaires et secondaires). 
Les aérosols peuvent être classés en trois catégories selon leur granulométrie, elle-même 
fortement liée à leur mode de formation [Finlayson-Pitts and Pitts, 2000] : 
 Les particules ultra-fines, aussi appelées particules de nucléation ou noyaux d’Aitken 
(diamètre < 80 nm), sont issues de la conversion gaz-solide, c'est à dire de la nucléation 
d'espèces gazeuses de faibles pressions de vapeur saturante (nucléation homogène) 
[Finlayson-Pitts and Pitts, 1986]. Le temps de vie de cette catégorie de particules est très court 
(quelques minutes), car celles-ci vont être rapidement soumises aux phénomènes de 
grossissement de particule [Delmas et al., 2005]. Le nombre de particules par classe 
granulométrique est maximal pour les particules ultra-fines [Finlayson-Pitts and Pitts, 2000].  
 Les particules fines comprennent les particules d'accumulation (80 nm < diamètre < 2,5 
µm)  qui résultent de la coagulation de particules ultra-fines entre elles et avec d'autres 
particules fines ou de la condensation sur des particules fines d'espèces gazeuses [Finlayson-
Pitts and Pitts, 1986 ; Seinfeld and Pandis, 1998,]. Les particules primaires les plus fines, 
émises par des actions mécaniques, complètent cette granulométrie. Ces particules peuvent 
demeurer dans l’atmosphère pendant plusieurs jours voire plusieurs semaines car elles sont 
peu concernées par les mécanismes d’élimination comme la sédimentation [Finlayson-Pitts 
and Pitts, 1986]. 
 Les grosses particules (diamètre > 2,5 µm) sont formées lors de processus mécaniques 
principalement naturels (particules primaires naturelles) [Seinfeld and Pandis, 1998]. Ainsi, le 
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diamètre des particules marines est centré autour de 1 à 4 µm [O’Dowd et al., 1997] et celui 
des particules désertiques autour de 4 à 8 µm. La taille de ces particules conditionne en partie 
leur temps de résidence dans l'atmosphère. La sédimentation est d'autant plus rapide que les 
particules sont grosses [Finlayson-Pitts and Pitts, 2000], mais celle-ci peuvent aussi subir un 
dépôt humide. Le transport longue distance de ces particules est possible par des processus 
convectifs [Finlayson-Pitts and Pitts, 1986]. 
 
D'autres propriétés des particules, telles que la surface spécifique, la taille des pores ou 
l'hygroscopicité sont moins détaillées dans la littérature que leur taille. Ce sont cependant des 
paramètres qui varient fortement en fonction des particules, et dont l'influence dans les 
réactions hétérogènes peut être importante. Ces propriétés sont donc des indicateurs 
complémentaires et pertinents pour la description des particules atmosphériques et de leur 
devenir. Par exemple, l’hygroscopicité désigne la capacité des aérosols à absorber de l’eau par 
condensation [Delmas et al., 2005]. Cette donnée est donc essentielle pour comprendre le 
processus de formation des nuages.  
 
4. Composition chimique  
 
La composition chimique des particules atmosphériques est très variée et dépend 
fortement de leurs sources d'émission et de leurs transformations. A proximité des sources 
d’émission, la composition des particules est très proche de celle du matériau dont elles sont 
issues. La Figure 6 illustre la grande variété des particules atmosphériques. On distingue 
souvent deux groupes principaux : les particules minérales et carbonées. 
 
4.1 Les particules minérales 
 
Les particules minérales, regroupant les particules dont la fraction inorganique est 
prépondérante (par rapport à la fraction organique), proviennent essentiellement des zones de 
déserts secs et océaniques. Leur production annuelle est estimée entre 2000 à 13 500 Tg.an-1 
[Andreae, 1995]. 
 Particules minérales : Elles sont riches en éléments tels que le silicium et l'aluminium. 
On y trouve aussi du quartz, du calcium, du fer, du potassium, du manganèse, du titane et du 
strontium, souvent sous forme d'oxydes, et en proportions variées, selon leurs sources 
[Seinfeld and Pandis, 1998 ; Finlayson-Pitts and Pitts, 2000 ; Linke et al., 2006 ; Kandler et 
Annexe III 
229 
al., 2007]. Ces particules ont une composition chimique proche de celle du sol dont elles sont 
issues. Ainsi, Kandler et al. (2007) ont observé que le contenu en calcium des poussières 
minérales collectées en Espagne était corrélé avec les concentrations de calcite des sols de la 
région source (Sahara). Les particules désertiques comptent pour 37% de tous les aérosols 
présents dans l’air avec une production annuelle moyenne de 3000 Tg.an-1.  
 Particules marines : Elles contiennent de grandes quantités de sodium, chlorure, 
potassium et dans une moindre mesure de bromures, nitrates, sulfates et ammonium, iodure. 
Les océans sont d’ailleurs la principale source de chlorure de sodium dans l'atmosphère 
[Finlayson-Pitts et Pitts, 1986]. Leur flux d’émission dans l’atmosphère est estimé à près de 
8000 Tg.an-1 [Tsigaridis et al., 2006].  
En dehors de ces sources (océans et déserts secs), certaines activités humaines 
conduisent aussi à l'émission de particules de type minéral contenant essentiellement des 
sulfates (dérivés du pétrole non raffiné), des nitrates (véhicules) et de l’ammonium, et en plus 
faibles concentrations, des métaux lourds et certains sels. Les industries du bâtiment et du 
plâtre émettent des particules contenant principalement des oxydes de calcium, de silicium et 
d'aluminium [Putaud et al.,  2004].  
 
4.2 Les particules organiques 
 
Bien que ce critère soit relativement vague, une particule est dite carbonée si elle 
contient une forte proportion de carbone. Elle a généralement un diamètre inférieur au micron 
[Delmas et al., 2005]. L'apport de particules carbonées d'origine anthropique, localisé 
principalement dans les zones urbaines et péri-urbaines, représente environ 150 Tg.an-1 
[Andreae, 1995]. On distingue deux fractions dans l'aérosol carboné [Saarakoski et al., 2008] : 
 Le carbone élémentaire (EC) : Il est également appelé « black carbon », « carbone-
suie » ou « carbone réfractaire », en raison de sa couleur et de sa résistance aux hautes 
températures (> 450°C). Sa structure s’apparente à du graphite impur [Delmas et al., 2005]. 
Le carbone élémentaire est émis directement dans l’atmosphère au cours de processus de 
combustion (de fuel fossile et de biomasse) et est inerte chimiquement [Seinfeld and Pandis, 
1998 ; Yang et al., 2005]. Les suies, co-produit de la combustion de carburant liquide ou gaz, 
sont les particules carbonées qui ont la fraction de carbone élémentaire la plus élevée 
[Seinfeld and Pandis, 1998]. Par exemple, les particules produites par les moteurs "diesel" 
contiennent plus de 50 % de carbone élémentaire [Finlayson-Pitts et Pitts, 1986]. Les plus 
importantes concentrations en EC sont observées en atmosphères urbaines notamment en 
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raison des émissions des véhicules, alors que la combustion de biomasse est une source de EC 
































 a et b) Agrégats de suies collectées en laboratoire et analysées par TEM (Transmission Electron Microscopy) [Sachdeva et 
Attri, 2008] 
2
 c et e) Particules de poussières du Sahara collectées à Izana (Espagne) en juillet et août 2005, analysées par SEM (Scanning 
Electron microscopy) [Kandler et al., 2007] 
3
 d et f) Particules de sels marins « vieilles » constituées majoritairement de NaNO3/NaCl, collectées à Houston (Texas) en 
2000 et analysées par SEM [Hoffman et al., 2004] 
Figure 6 : Illustration de diverses particules atmosphériques : a) Agrégat de suies de diesel1, 
b) Agrégat de suies de gazole1, c) Particules de calcite2, d) Sels marins3, e) Particules de 
silicate avec des grains plus clairs de métal et d’éléments rare du sol2, f) Sels marins3. 
 
 Le carbone organique (OC) : Il peut être défini comme la fraction de l’aérosol 
regroupant tous les composés organiques fonctionnalisés. Il est soit directement émis dans 
l’atmosphère, soit formé par condensation ou nucléation des produits de dégradation 






sont anthropiques primaires (combustions de dérivés de pétrole,…), biogéniques primaires 
(cires vasculaires), et secondaires (produits d’oxydation des COV biogéniques, les 
aromatiques, les amines…) [Simoneit, 2002 ; Saarakoski et al., 2008]. La fraction massique 
de l’OC dépend non seulement du type de sources et de leur proximité du site étudié, mais 
également des conditions photo-oxydantes rencontrées au cours du transport de l’aérosol. Le 
carbone  organique est une matrice complexe, constituée d’une multitude de composés 
organiques différents (environ 300 ont été dénombrés) [Seinfeld and Pandis, 1998] dont les 
principales familles identifiées sont les alcanes cycliques et linaires, les acides carboxyliques 
et d’autres composés oxygénés (HAP, alcools, aldéhydes, cétones, esters [Simoneit, 2002]). 
Les HAP ont été parmi les plus documentés en raison du fort caractère toxique et cancérigène 
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Performances de la procédure analytique avec le PTV-LVI-GC-FID : 
Limite de quantification = 
Limite de détection* 






0,64 ng [5,6.10-2 ; 6,4.10-4] µg 3 % 9,7 min 
*
 La limite de détection correspond à la concentration pour laquelle : Signal/Bruit de fond ≥ 3  
**
 pour 10 injections d’une solution de concentration 2.10-4 g.L-1 
 














Phase 1: Injection de l’échantillon 
Phase 2: Evaporation et élimination du 
solvant 
Phase 3: Transfert des composés ciblés 
de l’injecteur à la tête de colonne 
Phase 4: Nettoyage de l’injecteur, 
séparation et détection des composés 

























y = 9,33.10-9 x + 5,84.10-6 
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Performances de la procédure analytique avec le PTV-LVI-GC-FID : 
Limite de quantification = 
Limite de détection* 






0,40 ng [8.10-2 ; 4.10-4] µg 3 % 9,0 min 
*
 La limite de détection correspond à la concentration pour laquelle : Signal/Bruit de fond ≥ 3  
**
 pour 10 injections d’une solution de concentration 10-5 g.L-1 
 


















Phase 1: Injection de l’échantillon 
Phase 2: Evaporation et élimination du 
solvant 
Phase 3: Transfert des composés ciblés 
de l’injecteur à la tête de colonne 
Phase 4: Nettoyage de l’injecteur, 
séparation et détection des composés 
























1) y = 9,35.10
-9
 x + 8,37.10-6 


































































Performances de la procédure analytique avec le PTV-LVI-GC-FID : 
Limite de quantification = 
Limite de détection* 






1,20 ng [8.10-2 ; 2.10-4] µg 5 % 12,5 min 
*
 La limite de détection correspond à la concentration pour laquelle : Signal/Bruit de fond ≥ 3  
**
 pour 10 injections d’une solution de concentration 5.10-5 g.L-1 
 

















Phase 1: Injection de l’échantillon 
Phase 2: Evaporation et élimination du 
solvant 
Phase 3: Transfert des composés ciblés 
de l’injecteur à la tête de colonne 
Phase 4: Nettoyage de l’injecteur, 
séparation et détection des composés 































) y = 6,24.10-9 x + 9,70.10-6 


































































Performances de la procédure analytique avec le PTV-LVI-GC-FID : 
Limite de quantification = 
Limite de détection* 






0,80 ng [8.10-2 ; 8.10-4] µg 5 % 10,7 min 
*
 La limite de détection correspond à la concentration pour laquelle : Signal/Bruit de fond ≥ 3  
**
 pour 10 injections d’une solution de concentration 6,5.10-3 g.L-1 
 















Phase 1: Injection de l’échantillon 
Phase 2: Evaporation et élimination du 
solvant 
Phase 3: Transfert des composés ciblés 
de l’injecteur à la tête de colonne 
Phase 4: Nettoyage de l’injecteur, 
séparation et détection des composés 
































y = 4,99.10-9 x + 2,85.10-6 









































Calculs d’incertitude et erreur systématique 
 
1. Erreur systématique  
 
Avant d’entreprendre les expériences cinétiques, nous avons déterminé les différences 
de dépôt systématiques entre les réacteurs A et B sur 29 expériences. Pour ce faire, les 
pesticides ont été extraits immédiatement après dépôt sur les particules de silice. Les résultats 
de blancs d’expérience sont donnés dans le tableau 1 : 


































Moyenne : 1,14  
RSD (%) 16 % 
*
 Déviation standard relative représentant la dispersion des mesures de blancs d’expérience 
Tab. 1 : Rapport entre les concentrations initiales en pesticides adsorbés dans le réacteur A 
([Pestads]0 (réacteur A)) sur le réacteur B ([Pestads]0 (réacteur B)). 
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Etant donné qu’aucun comportement particulier lié au type de composé n’a été 
observé, l’ensemble de ces expériences a été considéré. Le facteur 1,14 a été pris en compte 












Par ailleurs, notons que l’influence du passage d’un flux gazeux a été étudiée sur 
l’alachlore et le naphtalène pour différents temps d’exposition (de 15 à 180 min), mais aucun 
impact significatif n’a été observé. Etant donné que le naphtalène, composé le plus volatil 
étudié, n’a pas montré de volatilisation, il a été supposé qu’il en été de même pour la 
trifluraline et la terbuthylazine. 
 
2. Calculs d’incertitude 
 
 
 Pour l’alachlore et la terbuthylazine  














                                      
est calculée comme suit :  














 où [Pestads]0 et [Pestads]t sont respectivement les 
concentrations en pesticides (alachlore ou terbuthylazine) au temps initial et après 
dégradation.                                                                                      
On obtient :
X




y   correspondant à la dispersion des mesures obtenues sur les blancs 
d’expérience. 
 
 Pour la trifluraline et le naphtalène 
 
L’incertitude de l’axe des ordonnées du graphe traçant k’exp = f([O3]) est calculée 


























 où [Pestads]0 et [Pestads]t sont 
respectivement les concentrations en pesticide au temps initial (réacteur A) et après 
dégradation (réacteur B).                                                                     








'exp ×+×=  



















k   avec ∆X/X = 0,16, la dispersion provenant des blancs 
d’expérience réalisés  et :   ∆t =30 sec. 
 
Etant donné que la quantité de XAD-4 disponible pour l’étude était faible, aucun blanc 
d’expérience n’a été effectué sur ce support. Néanmoins, des expériences similaires réalisées 
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 Goriaux M., Jourdain B., Temime B., Besombes J.-L., Marchand N., albinet A., Leoz-garziandia E., Wortham 
H., 2006. Measurements Using a Low-Flow Denuder Device and Conventional Sampling Systems. Environ. Sci. 


















Caractérisation du flux gazeux 
 
Afin de caractériser le flux gazeux traversant les réacteurs (turbulent, laminaire), son 
nombre de Reynolds est déterminé. Possanzini et al (1983)1 proposent une expression 
appliquée à deux cylindres imbriqués, suivant la configuration de nos réacteurs. L’équation 
résultante est la suivante : 
 
Cette équation fait intervenir les paramètres suivants : 
 F : le débit du gaz (m3.s-1), 
 γ : la viscosité cinématique du gaz (m².s-1),  
 d1 : diamètre interne du cylindre extérieur (m), 
 d2 : diamètre externe du cylindre intérieur (m). 
La viscosité dynamique de N2 est 1,66.10-4 Poise [http://encyclopedia.airliquide.com/], soit sa 
viscosité cinématique 0,145 cm².s-1 (pour une masse volumique de 1,145 kg.m-3). Les 
diamètres d1 et d2 sont équivalents respectivement à 54 et 44 mm.  
 
 Application aux expériences d’ozonolyse hétérogène : 
Nous disposions d’un débit de 3 L.min-1. Nous obtenons alors un nombre de Reynolds égal à 
45. 
 Application aux expériences d’oxydation hétérogène par les radicaux hydroxyles : 
Le débit gazeux était alors de 700 mL.min-1, le nombre de Reynolds est alors 10. 
 










                                                 
1Possanzini, M., Febo, A., Liberti, A., 1983. New design of high-performance denuder for the sampling of 










Diffusion des oxydants dans un flux d’azote 
 
1. Calcul du coefficient de diffusion 
 
 Généralités 
Le coefficient de diffusion d’un composé gazeux entraîné par un flux gazeux (air, 
azote, hélium…) est déterminé par l’équation suivante Fuller et al. (1966)1 : 





















avec :   DAB = coefficient de diffusion de A dans B (cm².s-1) 
  T = température (K) 
  P = pression (atm) 
  MA et MB = masses molaires des molécules A et B respectivement (g.mol-1) 
  vi = paramètre de diffusion prenant en compte les atomes, les groupes d’atomes 
et la structure des espèces A et B considérées (Fuller et al., 1966). 
 
 Application aux oxydants dans un flux de N2 
Les conditions de travail sont :  T = 298 K 
     P = 1 atm 
Molécules O3  (A) OH (A) N2 (B) 
Masse molaire (g.mol-1) 48 17 28 
vi 34 12,7 17,9 
Coefficient de diffusion (cm².s-1) DO3/N2 = 0,148 DOH/N2 = 0,268 - 
 
Remarque pour les radicaux hydroxyles : 
Le coefficient de diffusion des radicaux OH dans un flux d’azote est déterminé selon 
l’équation de Fuller et al. (1996). Cependant, ces auteurs n’ont pas estimé le paramètre de 
                                                 
1
 Fuller E. N., Schettler P. D., Giddings J. C., 1966. A new method for prediction of binary gas-phase diffusion 




diffusion vi pour les radicaux hydroxyles. Bertram et al. (2001)2 ont montré, dans leurs 
travaux, que la valeur du coefficient de diffusion des radicaux OH dans l’hélium est proche de 
celle obtenue pour H2O. Ainsi, ces auteurs suggèrent qu’il est possible de calculer avec 
précision le coefficient de diffusion des radicaux OH en utilisant les propriétés de transport de 
la molécule d’eau. Par conséquent, nous avons pris en compte le paramètre de diffusion vi de 
l’eau (fournie par Fuller et al. (1966)) pour déterminer le coefficient de diffusion des radicaux 
OH. 
 
2. Calcul du temps maximum de diffusion des oxydants dans le réacteur à 
écoulement 
 
Pour calculer le temps de diffusion des oxydants vers les parois du réacteur, nous 
avons utilisé la loi de Fick pour le cas de la diffusion unidirectionnelle [Bertin et al., 1984]3. 
Soit n(x,t) la concentration en molécules (ou radicaux) et jn (m-2.s-1) la densité de courant 
d’oxydants ( par définition, jn est égale au nombre de molécules traversant par unité de temps 






courant de diffusion prend place dans le sens des concentrations décroissantes. Ce dernier est 







−=   avec D, le coefficient de diffusion (m².s-1) 
































Si les écarts de pression et de température sont faibles dans le milieu, on peut supposer que D 
est constant, alors : 
                                                 
2
 Bertram A.K., ivanov A.V., Hunter M., Molina L.T., Molina M.J., 2001. The reaction probability of OH on 
organic surfaces of tropospheric interest. J. Phys. Chem. A., 105, 9415-9421.  
3


















 Pour résoudre cette équation (E4), prenons en compte un état non stationnaire de 
diffusion. Considérons donc nos conditions expérimentales dans lesquelles des molécules (les 
oxydants) sont, à t=0, introduites brusquement en x=0 (à l’entrée du réacteur) dans la 
substance (flux de N2) où elles vont diffuser, à la fois vers les x positifs (paroi interne du tube 
externe) et les x négatifs (paroi externe du cœur du réacteur). Soit N0 le nombre de molécules 
ainsi introduites par unité de surface du plan yOz, à t=0. La solution de l’équation de diffusion 





















A t fixé, l’équation E5 est représentée par une gaussienne qui est maximale en x = 0. Les 
différentes courbes gaussiennes obtenues à chaque valeur de t correspondent à la 
























p =  (Cf. Figure 1) 









Figure 1 : Diffusion unidimensionnelle [Bertin et al., 1984] 
 
Le résultat essentiel est l’aplanissement au cours du temps du profil de concentration avec 
corrélativement un élargissement. Pour caractériser ce dernier, on utilise la distance 
quadratique moyenne parcourue de 0 à t par les molécules, soit : 
(E7) Dtx 22 =  
p = 0,5 
p = 8 
p = 4 
p = 2 
p = 1 
f (X, p) 
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Ainsi, le temps maximal de diffusion des molécules dans l’espace interannulaire du réacteur 








Considérant notre réacteur à écoulement, l’équation E8 se traduit de la manière suivante : 
t est le temps maximal nécessaire aux oxydants (O3 ou OH) pour parcourir 0,25 cm ( x ), soit 
la moitié de l’espace interannulaire, selon leur coefficient de diffusion dans un flux d’azote 












Figure 2 : Coupe longitudinal du réacteur à écoulement : a) Diffusion « gaussienne », b) 
diffusion sous forme d’un front large (échelle non respectée). 
 
Application à l’ozone : 
Le temps de diffusion radial de l’ozone est : tO3 ≤ 0,21 s. Ainsi, une molécule d’ozone mettra 
au plus 0,21 s pour diffuser vers les parois. Or, le temps de résidence d’une molécule de gaz 
dans le réacteur est de 7,5 s (= V/Q) pour un débit Q de 3 L.min-1 et un volume V dans le 
réacteur de 0,375 L. Donc, l’ozone a amplement le temps de diffuser vers les parois du 
réacteur à écoulement pendant sa traversée. La réactivité hétérogène n’est donc pas limitée 
par la diffusion de l’ozone. 
 
Application aux radicaux hydroxyles : 
Le temps de diffusion radiale des radicaux OH est : tOH ≤ 0,12 s. Ce temps de diffusion est 
très inférieur au temps de passage dans le réacteur : 32 s pour un débit de 0,700 L.min-1. Par 








de 0,5 cm 
0,25 cm = x   
Paroi externe de 
l’enveloppe interne 
(le cœur)  
Paroi interne de 
l’enveloppe externe  
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0,12 s correspond au temps maximal estimé selon une vision pessimiste de la réalité. Il est 
probable que le flux gazeux se déplaçant le long du réacteur soit plutôt représenté par un front 
qu’une véritable gaussienne (Cf. Figure 2b) et que la diffusion ne soit à considérer que dans 






















































Calcul du taux de recouvrement des particules par les pesticides et les 
oxydants 
 Généralités 
Pour estimer le taux de recouvrement des particules par un composé, on suppose que 
les molécules impliquées sont des sphères. On peut alors employer le rayon moléculaire 








Les paramètres intervenants sont Vm, le volume molaire du composé considéré (cm3.mol-1) et 
N, le nombre d’Avogadro (6,02.1023 mol-1). 
Ainsi, la surface (S1 en cm²) occupée par x moles du composé étudié est : xNrS ⋅⋅⋅⋅= 21 4 pi   





Tx      (%) 
avec S2, la surface disponible à l’adsorption sur les particules. 
 
 Application aux pesticides 

















Masse molaire (g.mol-1) 128,16 128,16 128,16 269,77 229,71 335,5 229,71 
Masse maximale de pesticide 
déposée (µg) 50 53 13 1,7 3,6 5,6 20,7 
Nombre de moles de 
pesticide déposé (mol) 3,9.10
-7
 4,1.10-7 1,0.10-7 6,3.10-9 1,6.10-8 1,7.10-8 9,0.10-8 
Volume molaire du pesticide 
(cm3.mol-1) * 126,6 126,6 126,6 233,7 202,4 259,8 202,4 
S1 : Surface totale occupée 
par le pesticide (m²) 0,404 0,425 0,106 9,70.10
-3
 2,22.10-2 2,78.10-2 0,127 
Surface spécifique des 
particules (m².g-1)  260 7,25.10
4
 7,25.104 260 260 260 260 
S2 : Surface disponible sur 
les particules (m²) 65 18125 3625 65 65 65 65 
Tx : Taux de recouvrement 
(%) 0,6 2.10
-3
 3.10-3 0,01 0,03 0,04 0,2 
*
 Volumes molaires obtenus sur le site Sparc-online (http://ibmlc2.chem.uga.edu/sparc/) dans les conditions 
suivantes : 25°C et 1 atm 
**
 Nap = Naphtalène ; Ala = Alachlore ; Terb = Terbuthylazine ; Trif = Trifluraline  
Tableau 1 : Taux de recouvrement (Tx) des particules par les pesticides 
                                                 
1
 H. Näser, D. Lempe and O. Regen,1990. Physikalische Chemie für Techniker und Ingenieure, VEB Deutscher 
Verlag für Grundstoffindustrie, Leipzig, 19th edn. 
2
 Goriaux M., Jourdain B., Temime B., Besombes J.-L., Marchand N., albinet A., Leoz-garziandia E., Wortham 
H., 2006. Measurements Using a Low-Flow Denuder Device and Conventional Sampling Systems. Environ. Sci. 
Technol., 40, 6398-6404. 
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On a choisi d’effectuer ces calculs avec la quantité maximale de composé déposée 
dans le réacteur A. D’autre part, la quantité de particules restante dans les réacteurs est 
estimée à environ 0,25 g pour la silice (Cf. Chap. IV). On suppose qu’il en est de même pour 
la XAD-4.  
On constate que la quantité de pesticides adsorbée est bien inférieure au nombre de 
sites d’adsorption disponibles à la surface des particules (silice ou XAD-4). Cette observation 
pourrait être interprétée comme un recouvrement multicouche le long des premiers 
millimètres des parois du réacteur. Cependant, nous avons vérifié expérimentalement que 
durant le processus de dépôt, une quantité significative de composés organiques traverse 
entièrement le réacteur. Ainsi, nous ne pouvons pas assurer une distribution uniforme des 
composés sur les particules, mais nous pouvons raisonnablement supposer que le dépôt a lieu 
tout au long du réacteur. Considérant cette hypothèse, les calculs précédents indiquent que 
nous sommes en présence d’un recouvrement bien inférieur à une monocouche puisque le 
taux de recouvrement des particules par les pesticides, silice comme XAD-4, est inférieur à 
1%. 
Par ailleurs, notons qu’il n’est pas possible de déterminer avec exactitude la surface 
disponible pour l’adsorption des composés organiques car les particules forment des agrégats. 
Toutefois, même si l’on suppose que seul 1/10ème de la surface spécifique totale est disponible 
pour l’adsorption, nous sommes encore loin d’atteindre la monocouche. 
 
 Application aux oxydants : ozone et radicaux hydroxyles 
 















Nombre de moles 
d’oxydant (mol) 6,1.10
-6
 8,4.10-6 6,1.10-6 1,8.10-3 4,6.10-4 3,66.10-11 
S1 : Surface occupée par 
l’oxydant (m²) 3,00.10
-2
 4,13.10-2 3,00.10-2 8,85 2,26 6,66.10-7 
S2 : Surface disponible sur 
les particules (m²) 18125 65 3625 65 65 65 
Tx : Taux de recouvrement 
(%) 2.10
-4
 0,06 1.10-3 14 3 2.10-7 
*
 Nap = Naphtalène ; Ala = Alachlore ; Terb = Terbuthylazine ; Trif = Trifluraline  






La quantité d’ozone utilisée est celle atteinte au maximum pour chaque ensemble 
d’expériences cinétiques. Etant donné que le volume molaire d’ozone est indisponible, la 






La surface estimée a été obtenue par le calcul suivant : SO3=d²/2 = 0,817 Å². 
 
Radicaux hydroxyles : 
 La quantité de radicaux OH a été calculée à partir de la concentration de 9.107 
radicaux.cm-3 pour l’expérience la plus longue, soit 14 h. Pour les mêmes raisons que l’ozone, 
la surface occupée par un radical OH a été estimée à partir de la distance entre l’atome 





Nous avons estimé cette surface comme étant celle recouverte par un cercle de rayon = d/2 (ce 
qui est très sur-estimé), soit : SOH = pi.(d/2)2 = 0,754 Å². 
 
On remarque que, quelque soit l’étude considérée, le taux de saturation de la surface 















α = 116°40’± 30’
d d = 1,278 ± 0,003 Å






y = 3,66E-02x - 3,77E-04
R2 = 0,95



































Cinétique du pseudo-premier ordre 
 
 L’hypothèse du pseudo-premier ordre par rapport aux pesticides lors des cinétiques 
d’oxydation hétérogène des pesticides peut être vérifiée en traçant le graphique suivant : ln 
([A]0/[B]t) = f(t) avec [A]0/[B]t : la quantité initiale de pesticide (réacteur A) sur la quantité 
finale (réacteur B). Si la courbe obtenue est linéaire, alors la cinétique du pseudo-ordre est 
vérifiée. Bien que nous ayons effectué des expériences à différentes concentrations d’ozone, 
quelques données peuvent être exploitées afin de valider cette hypothèse. 
 Les graphes suivants présentent les résultats de la trifluraline et le naphtalène adsorbés 










Fig. 1 : Variation logarithmique du rapport des concentrations initiale et finale du naphtalène 










Fig. 2 : Variation logarithmique du rapport des concentrations initiale et finale de la 







Constantes de vitesse moyennes calculées 
 
 Pour établir nos conditions expérimentales et calculer les concentrations en radicaux 
hydroxyles, nous avons eu besoin d’utiliser des constantes cinétiques établies par différents 
travaux. Nous avons choisi de prendre en compte la moyenne de l’ensemble des données 
cohérentes trouvées pour chacune des constantes de vitesse requises, et ce dans des conditions 
de température de 298 ± 2 K (pour le détails des références se reporter à la section Références 
bibliographiques de la partie 2). 
m-xylène + OH 
kOH (cm3.molec-1.s-1) T (K) Référence 
2,36 (±0,24) ×10-11 297,3 Hansen et al. 1975 
2,32 (±0,17) ×10-11 298 Doyle et al., 1975 
2,15 (±0,43) ×10-11 298 Lloyd et al., 1976 
2,40 (±0,25) ×10-11 298,3 Perry et al., 1977 
2,03 (±0,16) ×10-11 298 Davis, 1977 
2,06 (±0,13) ×10-11 298 Ravinshankara et al., 1978 
1,96 (±0,04) ×10-11 300 Cox and Derwent, 1980 
2,54 (±0,35) ×10-11 298 Nicovitch et al., 1981 
2,14 (±0,14) ×10-11 299 ± 2 Atkinson 1983 
2,34 (±0,07) ×10-11 Température ambiante Ohta and Ohyama, 1985 
2,31 ×10-11 297 Edney et al., 1986 
2,30 (±0,06) ×10-11 296 ±  2 Atkinson 1989 
2,20 (±0,27) ×10-11 296 ±  2 Kramp and Paulson, 1998 
2,24 (±0,19) ×10-11 : moyenne  
m-xylène + O3 
kO3(cm3.molec-1.s-1) T (K) Référence 
2,91 ×10-21 296 Kramp and Paulson, 1998 
5,00 ×10-21 296 Atkinson et al., 1982a 
4,0 ×10-21 : moyenne  
2,3-dimethyl-2-butène + O3 
kO3(cm3.molec-1.s-1) T (K) Référence 
1,00 (±0,20)×10-15 296 Witter et al. 2002 
1,24 (±0,12)×10-15 296 Greene and Atkinson, 1992 
1,15 (±0,08)×10-15 298 Japar et al., 1974 
1,3 (±0,1)×10-15 : moyenne  
2,3-dimethyl-2-butène + OH 
kO3(cm3.molec-1.s-1) T (K) Référence 
1,08 (±0,28)×10-10 296 Atkinson et al. 1995 
1,11 (±0,28)×10-10 296 Atkinson and Aschmann, 1990 
1,03 (±0,04)×10-10 298 Ohta, 1984 
1,10 (±0,05)×10-10 295 Atkinson and Aschmann, 1984b 
1,09 (±0,04)×10-10 298 Atkinson et al., 1983 
1,08 (±0,06)×10-10 298 Atkinson et al., 1982b 
0,57 (±0,01)×10-10 299 Ravishankara et al., 1978 









Calcul des concentrations pour les mesures par PTR-MS 
 
La réaction de transfert de proton qui a lieu au sein du PTR-MS est la suivante : 
          ki 
H3O+ + R RH+ + H2O 
 
Des conditions bien définies dans la chambre de réaction autorisent le calcul du ratio de 
mélange absolu des gaz (équation E1) sans passer par une étape de calibration spécifique à 







R ppb   (ppb) 
L’expression de la densité de l’air, [air] en molec.cm-3, dans la chambre de réaction est 









][ =  (molec.cm-3) 
avec :  Patm : pression atmosphérique (1013 mbar) 
Pd : pression dans le « drift tube » (mbar) 
Vair : volume molaire de l’air à Tatm (cm3)  
Td : température dans le « drift tube » (K) 
Tatm : température ambiante (K) 
N : nombre d’Avogadro (6,022.1023 molec)  
 
















  (molec.cm-3) 
 
avec : [RH+] : densité de l’ion RH+ suivi 
[H3O+] : densité de l’ion primaire H3O+ 
ki : constante cinétique de réaction (cm3.s-1.molec-1) 
tR : temps de réaction (s) 
 
Le facteur de transmission des ions doit également être pris en compte puisqu’il varie selon la 















Figure 1 : Facteur de transmission en fonction de la masse [PTR-MS Ionicon Analytic 
manual] 
 





















Avec : [RH+]cps : intensité du signal de l’ion RH+ analysé (cps = coups par seconde) 
[H3O+]cps : intensité du signal de l’ion primaire H3O+ analysé (cps) 
TrH3O+ : facteur de transmission de l’ion H3O+ 
TrRH+ : facteur de transmission de l’ion RH+  
 



























R  (ppb) 
 
Les paramètres nécessaires aux calculs sont donnés pour les conditions de l’étude : 
Patm 1013 mbar Td 333 K 
Pd 2 mbar Tatm 273 K 
Vair 22 400 cm3 (0°C) N 6,022.1023 molec 
tR 95.10-6 s  
Tableau 1 : Données non spécifiques aux composés 
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Paramètres DMB m-Xylène H3O+ 
ki (.10-9 cm3.s-1.molec-1) 1,89a,b 2,26a - 
TrRH+ ou TrH3O+ 0,974 0,763 0,329 
[RH+]cps ou [H3O+]cps (cps) 1,9.104 9,85.105 2,4.106 
Concentration calculée (ppb) 340 19 000 - 
Concentration calculée par le logicielc (ppb) 370 24 500 - 
aZhao and Zhang, 20041 
b
 Etant donné que le ki du DMB n’est pas disponible, nous utiliserons celui du 2-méthyl-2-butene.  
c
 Logiciel PTR-MS control v2.5 
Tablea 2 : Données spécifiques aux composés étudiés 
 
Le logiciel d’acquisition utilise une constante de réaction par défaut de 2.10-9 cm3.s-
1
.molec-1 pour tous les composés. Etant donné que les constantes trouvées dans la littérature 
sont proches de celle intégrée par le logiciel, les concentrations déterminées par nos soins sont 
similaires à celles directement calculées (Cf. Tab. 2). Précisons, par ailleurs, que ces 
concentrations nous sont uniquement nécessaires pour la vérification des conditions 3 et 4. 
Pour les calculs des concentrations en radicaux OH, nous avons directement pris en compte 
les résultats en coups-par-seconde (cps) puisqu’ils mettent en jeu les rapports 

















                                                 
1Zhao J. and Zhang R., 2004. Proton transfer reaction rate constants between hydronium ion (H3O+) andvolatile 














































































































































































































ETUDE DE LA DEGRADATION PHOTOCHIMIQUE DES PESTICIDES 




Une fraction significative de pesticides intègre le compartiment atmosphérique 
notamment durant les épandages agricoles. L’atmosphère est ainsi considérée comme un 
important vecteur de dissémination de ces composés dans l’environnement. Par conséquent, 
une bonne connaissance de leur comportement atmosphérique est indispensable à la 
compréhension de leur devenir environnemental. Actuellement, il existe une incohérence 
entre les brèves durées de vie atmosphérique estimées (à partir de la réactivité théorique en 
phase gazeuse) et les observations de terrain (prenant en compte les phases gazeuse et 
particulaire) qui révèlent souvent des transports sur de longues distances. L’objectif de ce 
travail a été d’aborder cette problématique par l’étude de la réactivité de trois pesticides 
(alachlore, trifluraline et terbuthylazine) adsorbés à la surface de particules de silice au sein 
d’un réacteur à écoulement et sous conditions simulées. Des protocoles expérimentaux ont été 
spécialement développés pour observer les cinétiques supposées lentes de ces herbicides vis-
à-vis de l’ozone et des radicaux hydroxyles. Les résultats obtenus tendent à corroborer 
l’hypothèse suggérant que les temps de vie atmosphérique des pesticides actuellement utilisés 
sont sous-estimés, du moins pour les composés les moins volatils. Il paraît donc nécessaire de 
poursuivre les investigations sur la réactivité hétérogène des pesticides pour pouvoir obtenir 
une image plus complète de leur comportement vis-à-vis de la dégradation atmosphérique, ce 
qui permettrait à terme de déterminer des durées de vie atmosphériques plus réalistes. 
 
Mots-clé : pesticides, réactivité hétérogène, composés organiques semi-volatiles, ozone, 




The atmosphere is an important vector for pesticides dissemination in local to global 
environment since 30 to 50% of these compounds enter the atmosphere especially during 
agricultural treatments. A comprehensive knowledge of the behaviour of these compounds in 
the atmosphere is necessary in order to understand their environmental fate. Although 
pesticides can be associated to particles, their atmospheric life times are calculated from their 
homogeneous reactivity in the gaseous phase (structure-activity relation). Moreover, it is 
sometime suggested that pesticides may react slower in the particulate phase than in the 
homogeneous gaseous phase. This assumption could explain the obvious discrepancy between 
the long range transport revealed by field measurement and the short atmospheric lifetimes 
currently estimated. The aim of this work was precisely to aboard this problematic by 
investigating the reactivity of three herbicides (alachlor, terbuthylazine and trifluralin) 
adsorbed on silica particles under simulated atmospheric conditions in a flow reactor. 
Experimental protocols have been specially developed to observe the presumed low kinetics 
of these herbicides with ozone and hydroxyl radicals. The obtained results suggest that the 
pesticides’ atmospheric lifetimes currently used are under-estimated, at least for the less 
volatile compounds. It seems therefore essential to pursue the investigation of pesticides’ 
heterogeneous reactivity to draw a more complete picture of their atmospheric degradation. 
This information is necessary to calculate more realistic atmospheric lifetime.  
 
Keywords: pesticides, heterogeneous reactivity, semi-volatile organic compound, ozone, OH 
radicals, flow reactor, silica, naphthalene. 
